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Les alkylphénols sont des composés à haut rendement, économiques et utilisés dans une grande variété de 
produits, notamment dans les détergents, les peintures et les résines. En raison de leur utilisation massive, 
ces composés sont rejetés en quantité importante dans l’environnement, principalement dans les milieux 
aquatiques. Il a été démontré qu’un produit de cette famille, le nonylphénol, possède un potentiel 
toxicologique en tant que perturbateur endocrinien. Bien que l’utilisation du nonylphénol ait été restreinte 
au Canada en 2001, les autres composés de la famille des alkylphénols (exemple : butylphénol et 
octylphénol) ne possèdent toujours pas de restriction, malgré leurs propriétés physico-chimiques et 
toxicologiques similaires, ce qui soulève des inquiétudes dans la communauté scientifique. 
Dans ce contexte, l’objectif principal de cet essai est d’évaluer le danger écotoxicologique du butylphénol 
et de l’octylphénol pour le milieu aquatique et de proposer des solutions adaptées. Afin d’y parvenir, huit 
objectifs spécifiques ont été établis. Ils consistent à présenter la législation régissant les rejets 
d’alkylphénols ; décrire leurs propriétés physico-chimiques ; dresser un portrait de la production, de 
l’utilisation et des sources de rejets des alkylphénols ; détailler leur comportement et leur devenir dans les 
différents compartiments environnementaux ; évaluer l’ampleur de la contamination des alkylphénols dans 
l’environnement ; évaluer leur toxicité sur les organismes aquatiques ; évaluer le danger écotoxicologique 
des alkylphénols et proposer différentes solutions pour minimiser ou éliminer les risques environnementaux 
de ces composés, les comparer et recommander les options les plus pertinentes. Les réponses à ces objectifs 
sont détaillées dans des chapitres respectifs, soit du chapitre 2 à 9. 
À la suite de la revue de littérature, une analyse du danger écotoxicologique du butylphénol et de 
l’octylphénol a été réalisée. Les résultats obtenus montrent que l’octylphénol représente un danger 
écotoxicologique élevé pour les écosystèmes aquatiques, compte tenu de son caractère persistant, 
bioaccumulable et toxique. Bien que le butylphénol représente un faible danger pour l’environnement 
aquatique, une attention particulière devrait tout de même lui être portée en raison des réponses 
œstrogéniques observées chez les organismes aquatiques exposés à ce composé. Ainsi, les solutions 
recommandées en lien avec la problématique étudiée dans le cadre de cet essai sont d’utiliser des substances 
alternatives, d’améliorer les technologies en place pour traiter les alkylphénols dans les stations d’épuration 
et d’instaurer une réglementation plus sévère. Il est également conseillé de mettre à jour l’information 
concernant les concentrations environnementales de ces composés et d’approfondir les connaissances 
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Ces dernières années, de nombreuses études ont rapporté la présence d’alkylphénols dans l’environnement, 
principalement en raison de leur large spectre d’utilisation et de l’absence de traitement adapté dans les 
stations d’épuration. Ces composés sont produits en grande quantité afin de servir d’intermédiaires dans la 
fabrication d’agents tensioactifs et de résines phénoliques. (Becue et Nguyen, 2005) Ils peuvent également 
agir à titre de détergents, d’émulsifiants, d’agents mouillants, de dispersants ou de solubilisants (Soares, 
Guieysse, Jefferson, Cartmell et Lester, 2008). Leur efficacité à ces rôles a rendu les alkylphénols fortement 
utilisés dans de nombreuses applications industrielles, commerciales et domestiques (Priac et al., 2014). Ils 
sont aussi formés lors de la dégradation des alkylphénols éthoxylés. Ainsi, ces substances peuvent se 
retrouver massivement dans l’environnement. Il n’existe pas d’exemple de synthèse naturelle des 
alkylphénols, de ce fait, ces produits sont exclusivement de source anthropique. (Becue et Nguyen, 2005 ; 
OSPAR Commission, 2006) 
Les principales préoccupations environnementales soulevées par l’utilisation des alkylphénols portent sur 
la présence de ces composés dans l’eau de surface, les risques potentiels qu’ils représentent pour la vie 
aquatique, ainsi que pour les consommateurs d’eau potable. Les alkylphénols sont très lipophiles et 
persistants (Institut national de l’environnement industriel et des risques [INERIS], 2017). Une 
bioaccumulation de ces substances a été observée chez les poissons et les algues (Servos, 1999). De plus, il 
a été démontré que certaines molécules de cette classe possèdent un potentiel toxicologique en tant que 
perturbateur endocrinien (INERIS, 2017). En effet, le nonylphénol et ses dérivés éthoxylés ont été identifiés 
comme étant des perturbateurs endocriniens ayant des impacts néfastes sur les écosystèmes aquatiques. Cela 
a engendré l’ajout du nonylphénol et de ses dérivés éthoxylés à l’annexe 1 de la Loi canadienne sur la 
protection de l’environnement (LCPE), en juin 2001 (Gauthier et al., 2013). Les autres composés de la 
famille des alkylphénols, tels que le butylphénol et l’octylphénol, sont faiblement documentés et peu 
contrôlés, malgré qu’ils pourraient également représenter un danger pour l’environnement. En effet, le 
rapport sur l’évaluation du risque des nonylphénols, publié par Environnement Canada et Santé Canada 
(2001), met en garde contre la substitution des nonylphénols par d’autres alkylphénols, puisque certains 
comme les octylphénols possèdent des propriétés chimiques et toxicologiques semblables. En effet, 
l’octylphénol a des propriétés œstrogéniques similaires au nonylphénol, de sorte que son utilisation pourrait 
également avoir des effets négatifs sur l’environnement (Canadian Council of Ministers of the Environment 
[CCME], 2002 ; Environnement Canada, 2004b). 
Il semble donc pertinent d’acquérir des connaissances sur le potentiel de danger du butylphénol et de 
l’octylphénol pour être en mesure d’établir les risques associés à ceux-ci pour le milieu aquatique et d’ainsi 
proposer des solutions adaptées pour minimiser ou éliminer ces risques environnementaux. 
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Par conséquent, l’objectif général de cette production de fin d’études est d’évaluer le danger 
écotoxicologique du butylphénol et de l’octylphénol pour le milieu aquatique et de proposer des solutions 
adaptées. Cet objectif est accompagné des huit objectifs spécifiques suivants : présenter la législation 
régissant les rejets d’alkylphénols ; décrire les propriétés physico-chimiques des alkylphénols ; dresser un 
portrait de la production, de l’utilisation et des sources de rejets des alkylphénols ; détailler le comportement 
et le devenir des alkylphénols dans les différents compartiments environnementaux ; évaluer l’ampleur de 
la contamination des alkylphénols dans l’environnement ; évaluer la toxicité des alkylphénols sur les 
organismes aquatiques ; évaluer le danger écotoxicologique des alkylphénols et identifier différentes 
solutions pour minimiser ou éliminer les risques environnementaux des alkylphénols, les comparer et 
recommander les options les plus pertinentes.  
Cet essai se limite à l’étude du butylphénol et de l’octylphénol, puisque ces derniers sont des alkylphénols 
couramment utilisés commercialement. Une généralisation aux autres alkylphénols est irréalisable en raison 
des différentes formes isomériques.  
Pour réaliser une analyse complète, une méthodologie rigoureuse a été adoptée. La revue de littérature sur 
les alkylphénols a été accomplie en consultant des articles scientifiques issus de revues spécialisées, avec 
révision par les pairs et des rapports scientifiques d’experts en environnement. La consultation de divers 
professionnels travaillant au ministère du Développement durable, de l’Environnement et de la Lutte contre 
les changements climatiques (MDDELCC), notamment ceux du Centre d’expertise en analyse 
environnementale du Québec (CEAEQ), a également été réalisée. Afin d’assurer la qualité et la validité des 
sources, des critères d’analyse ont été sélectionnés à partir de la section Analyser l’information de 
l’Infosphère UQAM (s. d.). Les sources ont été évaluées selon quatre critères, lesquelles sont l’exactitude 
et la pertinence de l’information, la crédibilité et la notoriété de l’auteur, l’objectivité de l’information et le 
caractère actuel de l’information.   
Cet essai se divise en neuf sections. Le premier chapitre traite de la classification et de la nomenclature 
utilisées pour identifier les différents composés de la vaste famille des alkylphénols. Le deuxième chapitre 
porte sur la législation actuelle des alkylphénols au Canada et à l’échelle mondiale. Le troisième chapitre 
décrit les propriétés physico-chimiques du butylphénol et de l’octylphénol, comparativement au 
nonylphénol. Le quatrième chapitre aborde les divers procédés de production, les principaux usages des 
alkylphénols ainsi que les sources de rejets dans l’environnement, tandis que le cinquième chapitre détaille 
leur comportement et leur cheminement dans les différents compartiments environnementaux. Le sixième 
chapitre porte sur l’ampleur de la contamination environnementale par ces alkylphénols, en rapportant les 
différentes concentrations mesurées dans les milieux au cours des dernières années. Puis, le septième 
chapitre présente la toxicité du butylphénol et de l’octylphénol sur les organismes, en précisant leurs 
mécanismes de toxicité, ainsi que les effets aigus et chroniques de ces substances. Le huitième chapitre 
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consiste en l’évaluation du danger écotoxicologique du butylphénol et de l’octylphénol. Les incertitudes de 
l’analyse sont ensuite présentées. Finalement, le neuvième chapitre propose des solutions qui devraient être 
mises en place pour minimiser ou éliminer les risques environnementaux liés à ces alkylphénols. Les 
diverses solutions sont comparées selon plusieurs critères et les options les plus pertinentes sont retenues, 




1. IDENTIFICATION DES ALKYLPHÉNOLS 
Les alkylphénols sont des composés chimiques dont la structure de base est constituée d’un cycle phénol 
avec un groupe hydroxyle et une chaîne alkyle (figure 1.1). Un groupe alkyle est un groupe fonctionnel ou 





Figure 1.1 Structure moléculaire générale des alkylphénols (tirée de : Priac et al., 2014, p. 3753) 
La majorité des alkylphénols est utilisée pour la fabrication d’alkylphénols éthoxylés par réaction 
d’éthoxylation avec un ou plusieurs oxydes d’éthylène formant la chaîne éthoxylée (figure 1.2). Le nombre 
d’oxydes d’éthylène qui a réagi avec l’alkylphénol détermine la longueur de cette chaîne (n). (Jardak, Drogui 
et Daghrir, 2016 ; Servos et al., 2003) La formule générale C9H19-C6H4O(CH2CH2O)nH, où n peut varier de 
1 à 100, correspond aux nonylphénols éthoxylés. La plupart de ces composés contiennent une chaîne formée 
de 6 à 12 groupes éthoxy (CCME, 2002). Les nonylphénols éthoxylés et les octylphénols éthoxylés 
représentent respectivement 80 % et 20 % des alkylphénols éthoxylés totaux utilisés (Chen et al., 2014). 
Figure 1.2 Structure moléculaire générale des alkylphénols éthoxylés (tirée de : Priac et al., 2014, 
p. 3753) 
Les désignations latines o- (ortho), m- (méta) et p- (para), où les nombres sont basés sur les relations 1,2-, 
1,3- et 1,4-, représentent la position du groupe alkyle (Danish Environmental Protection Agency [DEPA], 
2013). L’isomère de position prédominant des alkylphénols est le para-, qui correspond à plus de 90 % des 
préparations industrielles comparativement à moins de 10 % pour l’ortho (Environnement Canada et Santé 
Canada, 2001). Le préfixe t- (tert) désigne des composés avec une chaîne alkyle ramifiée (Jonsson, 2006). 
Il existe une grande variété de structures chez les alkylphénols, ceux-ci ayant des groupes alkyles dont la 
taille varie d’un (méthyle) à douze carbones (dodécyle) (Lorenc, Lambeth et Scheffer, 2003). Les 
alkylphénols sont généralement nommés selon la longueur de leur chaîne telle que présentée dans le 
tableau 1.1 (DEPA, 2013). 
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Tableau 1.1 Nomenclature des alkylphénols (inspiré de : Environment Agency, 2005b, p. 4) 
Nom 
Nombre d’atomes de carbone 
dans la chaîne alkyle 
Formule moléculaire 
Méthylphénol (Crésol) 1 C7H8O 
Éthylphénol 2 C8H10O 
Propylphénol (Propylbenzolol) 3 C9H12O 
Butylphénol 4 C10H14O 
Pentylphénol (Amylphénol) 5 C11H16O 
Hexylphénol 6 C12H18O 
Heptylphénol 7 C13H20O 
Octylphénol 8 C14H22O 
Nonylphénol 9 C15H24O 
Décylphénol 10 C16H26O 
Dodécylphénol 12 C18H30O 
Tel que précisé dans l’introduction, la présente étude se concentre sur trois des alkylphénols les plus 
communs, soient le butylphénol, l’octylphénol et le nonylphénol. Ces isomères sont décrits dans les 
paragraphes suivants, en plus d’être présentés au tableau 1.2.  
Butylphénol 
Le butylphénol, représenté par la formule moléculaire C10H14O, désigne divers composés chimiques formés 
d’un anneau phénolique lié à un groupe butyle (C4H9) (European Union [EU], 2008). Le 4-tert-butylphénol 
est l’un des isomères qui sont présentement employés comme alternative au nonylphénol (INERIS, 2014 ; 
Substitution Support Portal [SUBSPORT], 2013). Il possède un carbone en position para ainsi qu’un 
carbone tertiaire auquel trois autres carbones sont attachés (DEPA, 2013). Dans la présente étude, l’usage 
du terme butylphénol réfère au 4-tert-butylphénol portant le numéro de registre du Chemical Abstracts 
Service (CAS) 98-54-4. 
Octylphénol 
Le terme octylphénol représente un grand nombre de composés dont la formule moléculaire est C14H22O. 
Ces composés sont formés d’un cycle phénol et d’un groupe octyle (C8H17). Ce groupe peut être situé en 
position 2-, 3- ou 4- sur l’anneau de benzène. Parmi ces isomères, celui de la plus grande importance 
commerciale est le 4-tert-octylphénol. (Environment Agency, 2005b ; INERIS, 2006 ; OSPAR 
Commission, 2006) Ainsi, à moins d’indication contraire, l’utilisation du terme octylphénol dans le présent 





Le nonylphénol est une substance chimique composée d’un anneau phénolique lié à un groupe nonyle 
(C9H19) linéaire ou ramifié. Le 4-nonylphénol (C15H24O), dont le numéro CAS est 84852-15-3, est celui 
représentant le mieux le terme nonylphénol puisqu’il correspond à 80 % des nonylphénols utilisés au niveau 
commercial (Becue et Nguyen, 2005). Il s’agit d’un mélange de nonylphénols ramifiés et substitués en 
position 4 (Environnement Canada et Santé Canada, 2001 ; Soares et al., 2008). Ainsi, l’usage du terme 
nonylphénol dans le présent document réfère au 4-nonylphénol. 








Numéro d’identification CAS 98-54-4 





 para-tert-octylphénol  
 4-(1,1,3,3-tétraméthylbutyl)phénol 
 p-(1,1,3,3- tétraméthylbutyl)phénol  
Numéro d’identification CAS 140-66-9 





Numéro d’identification CAS 84852-15-3 






2. ASPECTS LÉGISLATIFS 
La législation actuelle appliquée aux alkylphénols est présentée dans ce chapitre. La première section traite 
de la législation des nonylphénols, des octylphénols et des butylphénols au Canada, alors que la deuxième 
section aborde celle à l’échelle mondiale. La troisième section détaille les différents critères applicables en 
matière de qualité de l’eau. 
2.1 Législation au Canada 
Environnement Canada et Santé Canada (2001) ont publié un rapport d’évaluation concernant le 
nonylphénol et ses dérivés éthoxylés dans lequel il est jugé que ces substances sont toxiques au sens de 
l’article 64 de la LCPE. À la suite de cette publication, le nonylphénol et ses dérivés éthoxylés ont été ajoutés 
à la liste des substances toxiques de la LCPE, en juin 2001. Puis, en décembre 2004, un avis obligeant 
l’élaboration et l’exécution de plans de prévention de la pollution à l’égard du nonylphénol et de ses dérivés 
éthoxylés contenus dans des produits a été publié dans la Partie 1 de la Gazette du Canada (Environnement 
Canada, 2004a). Conséquemment, le gouvernement fédéral a élaboré un plan de réduction des nonylphénols 
avec un objectif échelonné sur deux phases. La première phase ciblait une réduction de 50 % avant 2007 et 
la deuxième phase visait une réduction de 95 % avant 2010, tous deux comparativement à l’année de 
référence 1998 (Environnement Canada, 2006). Ces objectifs ont été atteints en partie, car les industries ont 
utilisé des substances de remplacement (Environnement Canada, 2012).  
Actuellement, aucun règlement fédéral ou provincial ne régit directement le rejet des octylphénols ou des 
butylphénols dans l’environnement au Canada. Toutefois, une étude complémentaire au rapport 
d’Environnement Canada et Santé Canada (2001), qui a analysé les données pertinentes se rapportant aux 
effets environnementaux de l’octylphénol et de ses dérivés éthoxylés, a démontré que l’œstrogénicité de 
l’octylphénol dans les organismes peut être supérieure à celle du nonylphénol, priorisant ainsi une 
évaluation supplémentaire des octylphénols en vertu de la LCPE (Servos et al., 2000).  
Le rejet de ces composés est pris en compte par le paragraphe 36(3) de la Loi sur les pêches, qui interdit de 
rejeter une substance nocive dans des eaux où vivent des poissons, ce qui s’applique aux effluents des eaux 
usées industrielles et municipales (Environnement Canada, 2004b). Une substance nocive est définie comme 
étant : 
« Toute substance qui, si elle était ajoutée à l’eau, altérerait ou contribuerait à altérer la qualité 
de celle-ci au point de la rendre nocive, ou susceptible de le devenir, pour le poisson ou son 
habitat, ou encore de rendre nocive l’utilisation par l’homme du poisson qui y vit. » (Loi sur 
les pêches, art. 34(1)). 
Le 29 juin 2012, le Règlement sur les effluents des systèmes d’assainissement des eaux usées (RESAEU), 
en vertu de la Loi sur les pêches, entrait en vigueur. Ce règlement fixe des normes nationales sur la qualité 
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des effluents pour des substances nocives, définies ci-dessus, contenues dans les effluents rejetés par les 
systèmes d’assainissement. Il s’applique à : 
« Tout système d’assainissement qui, lors du rejet d’un effluent à partir du point de rejet final, 
rejette une substance nocive (…) et qui, selon le cas : est conçu pour recueillir un volume 
journalier moyen d’au moins 100 m3 d’affluent ; recueille, au cours d’une année civile donnée, 
un tel volume journalier moyen. » (RESAEU, art. 2(1)). 
Le nonylphénol et ses dérivés éthoxylés, ainsi que l’octylphénol et ses dérivés éthoxylés, ne sont pas normés 
par ce règlement. Toutefois, les éthoxylates d’alkylphénol, comprenant le nonylphénol et ses dérivés 
éthoxylés ainsi que l’octylphénol et ses dérivés éthoxylés, doivent être inclus au suivi réalisé par les stations 
concernées. (Gauthier, 2010) 
Finalement, le nonylphénol et ses dérivés éthoxylés, tout comme l’octylphénol et ses dérivés éthoxylés, sont 
inscrits à l’Inventaire national des rejets de polluants (INRP) pour les années 2018 et 2019 (Environnement 
Canada, 2018). L’INRP est un outil servant à identifier et surveiller les sources de pollution au Canada. Il 
réunit des informations sur les rejets des installations dans l’air, l’eau et le sol, ainsi que sur l’élimination et 
le transfert de plus de 300 substances. Les installations fournissent ces données une fois par année, en 
respectant les exigences de déclaration de l’INRP. Ces dernières portent notamment sur la quantité de 
substances précises fabriquées, préparées ou utilisées par les installations, ainsi que sur le type d’activités 
de l’installation. (Gouvernement du Canada, 2017) 
En ce qui a trait au butylphénol, l’article 16 de la Loi sur les aliments et les drogues interdit de vendre un 
cosmétique contenant une substance susceptible de nuire à la santé de la personne qui en fait usage. De ce 
fait, le butylphénol est inscrit à la liste critique des ingrédients dont l’usage est interdit pour les cosmétiques 
établie par Santé Canada en 2005, puis révisée en 2007 et 2011 (Santé Canada, 2015). 
2.1.1 Législation au Québec 
Au Québec, la Loi sur la qualité de l’environnement (LQE) vise la protection de l’environnement ainsi que 
la sauvegarde des espèces vivantes qui y habitent. La protection, l’amélioration, la restauration, la mise en 
valeur et la gestion de l’environnement sont des sujets d’intérêt général sur lesquels les objectifs 
fondamentaux de cette loi sont basés. L’article 20 de la LQE permet d’établir les limites de rejet définies à 
partir des critères et d’essais de toxicité de manière à ce que : 
« Nul ne peut rejeter un contaminant dans l’environnement ou permettre un tel rejet au-delà de 
la quantité ou de la concentration déterminée conformément à la présente loi. La même 
prohibition s’applique au rejet de tout contaminant dont la présence dans l’environnement est 
prohibée par règlement ou est susceptible de porter atteinte à la vie, à la santé, à la sécurité, au 
bien-être ou au confort de l’être humain, de causer du dommage ou de porter autrement 
préjudice à la qualité de l’environnement, aux écosystèmes, aux espèces vivantes ou aux 
biens. » (LQE, art. 20). 
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De plus, des demandes d’autorisation pour tout rejet sont obligatoires selon l’article 22 de la LQE. C’est au 
moment de ces demandes qu’une modification des intrants utilisés dans un procédé, comme les 
alkylphénols, peut être exigée. 
Finalement, le Règlement sur les ouvrages municipaux d’assainissement des eaux usées (ROMAEU) permet 
de délivrer une attestation d’assainissement aux municipalités qui exploitent des ouvrages d’assainissement 
des eaux usées. Cette attestation d’assainissement vise la majorité des stations d’épuration du Québec, soit 
près de 800 stations, et exige qu’une caractérisation initiale d’une année soit réalisée sur leur effluent. Les 
octylphénols et les nonylphénols font partis des paramètres à analyser lors de cette caractérisation initiale. 
(MDDELCC, 2017) 
2.2 Législations à l’échelle mondiale  
Aux États-Unis, le Toxic Substances Control Act (TSCA) est une loi visant à réglementer le commerce et à 
protéger la santé humaine ainsi que l’environnement en exigeant des essais et des restrictions d’utilisation 
sur certaines substances toxiques. Selon l’article 8(b) de cette loi, l’United States Environmental Protection 
Agency (US EPA) doit compiler, tenir à jour et publier une liste de chaque substance chimique fabriquée ou 
transformée aux États-Unis pour des utilisations sous TSCA. En vertu de l’article 8(e) du TSCA, toute 
personne qui fabrique ou importe du butylphénol, de l’octylphénol ou du nonylphénol doit soumettre un 
rapport d’évaluation préliminaire du fabricant pour chaque site où il fabrique ou importe ces substances. 
(Legal Information Institute [LII], s. d.) Toujours en vertu de la TSCA, l’US EPA a élaboré un plan de 
travail des produits chimiques devant être potentiellement soumis à des évaluations plus approfondies. 
L’octylphénol figure dans la version initiale du plan de 2012 en raison de sa toxicité aquatique et de sa forte 
persistance environnementale. Lors de la mise à jour du plan en octobre 2014, aucune action ou mesure 
n’avait encore été effectuée concernant l’octylphénol. Cependant, le nonylphénol a été ajouté à la seconde 
version du fait de sa reprotoxicité, sa toxicité développementale et sa toxicité aquatique. (US EPA, 2014) 
Ainsi, ces substances pourraient ultimement être soumises à des restrictions d’utilisation en raison du risque 
pour la santé humaine et l’environnement qu’elles pourraient représenter. 
En Europe, le nonylphénol et l’octylphénol sont inscrits à la liste des produits chimiques devant faire l’objet 
de mesures prioritaires de la Convention pour la protection du milieu marin de l’Atlantique du Nord-Est, 
dite Commission OSPAR. Selon celle-ci, tous les efforts devront être déployés pour atteindre l’objectif de 
cessation des rejets, des émissions et des pertes de nonylphénols et d’octylphénols dans les milieux marins 
d’ici 2020. (Becue et Nguyen, 2004 ; OSPAR Commission, 2006) De son côté, le butylphénol figure sur la 
liste des substances potentiellement préoccupantes. Cette liste contient des substances préoccupantes pour 
la Commission OSPAR, mais qui sont traitées de manière adéquate par des initiatives de la Commission 
Européenne ou d’autres forums internationaux. (OSPAR Commission, s. d.) 
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La Directive Cadre sur l’eau (DCE) de l’Union européenne, adoptée en 2000, vise à protéger 
l’environnement aquatique par des mesures spécifiques créées pour diminuer progressivement les rejets, 
émissions et pertes de substances prioritaires, et l’arrêt ou la suppression progressive des rejets, émissions 
et pertes de substances dangereuses prioritaires dans l’eau (Parlement européen et Conseil de l’Union 
européenne, 2000). Le nonylphénol est classé dans les substances dangereuses prioritaires et l’octylphénol 
dans les substances prioritaires de la Directive 2013/39/UE, modifiant les directives 2000/60/CE et 
2008/105/CE (Journaux Officiels de l’Union Européenne [JOUE], 2013). Cela oblige les États membres à 
établir des normes de qualité et des mesures de contrôle des émissions afin de réduire progressivement la 
présence de l’octylphénol et de supprimer graduellement le nonylphénol dans le milieu aquatique 
(Environment Agency, 2005a). En date du 17 janvier 2005, le nonylphénol a fait l’objet d’interdiction 
d’emploi et de mise sur le marché à plus de 0,1 % en masse de produits finis pour les usages suivants : 
 Nettoyage industriel et institutionnel (sauf si le produit est recyclé ou incinéré) ; 
 Produit de nettoyage domestique ; 
 Traitement des textiles et cuirs (sauf certains traitements mis en place) ; 
 Produit de traitement des trayons (médecine vétérinaire) ; 
 Usinage des métaux (sauf si le produit est recyclé ou incinéré) ; 
 Fabrication de papier et de pâte à papier ; 
 Produit cosmétique et d’hygiène corporelle (sauf spermicide) ; 
 Co-formulant dans les pesticides et biocides (sauf produit bénéficiant d’une autorisation nationale, 
jusqu’à expiration de l’autorisation). (INERIS, 2006) 
Contrairement à l’Union européenne, la Suisse a étendu ces interdictions à l’octylphénol afin d’éviter qu’il 
ne soit utilisé en remplacement au nonylphénol. L’interdiction porte seulement sur la mise en marché et elle 
est entrée en vigueur le 1er août 2008. (Office fédéral de l’environnement [OFEV], 2016) De son côté, le 
butylphénol n’est pas mentionné dans la liste des substances prioritaires de la DCE ni dans la législation 
suisse. 
Le nonylphénol et l’octylphénol apparaissent également dans la liste des substances extrêmement 
préoccupantes (SVHC) candidates en vue d’une autorisation, publiée conformément à l’article 59(10) du 
Règlement sur l’enregistrement, l’évaluation, l’autorisation et la restriction des substances chimiques 
(REACH) (European Chemicals Agency [ECHA], s. d.). Ce règlement de l’Union européenne est entré en 
vigueur le 1er juin 2007 dans le but de mieux protéger la santé humaine et l’environnement contre les risques 
liés aux substances chimiques. Sa procédure d’autorisation vise le remplacement progressif des SVHC par 
d’autres substances ou technologies moins dangereuses (ECHA, 2011). Ainsi, l’octylphénol et le 
nonylphénol ont été ajoutés à la liste en 2011 et 2012 respectivement (ECHA, s. d.). Leurs dérivés éthoxylés 
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y figurent également en raison de leurs produits de dégradation dans l’environnement (INERIS, 2017). Le 
butylphénol n’est pas considéré comme une SVHC ce qui justifie son absence à cette liste. 
Toujours en Europe, l’arrêté du 11 décembre 2014, modifiant l’arrêté du 31 janvier 2008 relatif au registre 
et à la déclaration annuelle des émissions polluantes et des déchets, précise les seuils de rejets dans l’eau, 
l’air et le sol dont le dépassement entraîne l’obligation de déclarer le flux annuel. Le butylphénol, 
l’octylphénol et le nonylphénol figurent dans ce registre. Les seuils dans l’eau sont de 1 kg/an pour le 
nonylphénol et l’octylphénol et de 20 kg/an pour le butylphénol. Des seuils quotidiens de 10 g/jour pour 
l’octylphénol et de 2 g/jour pour le nonylphénol sont également inscrits. Dans le sol, le seuil du nonylphénol 
est de 1 kg/an, celui du butylphénol est de 20 kg/an et aucun seuil n’est exigé pour l’octylphénol. Le seuil 
de rejet atmosphérique du butylphénol est de 1000 kg/an alors qu’il n’y a aucune obligation de déclaration 
dans l’air pour le nonylphénol et l’octylphénol. (INERIS, 2014 ; Journal Officiel de la République Française 
[JORF], 2014) 
2.3 Critères de qualité de l’eau selon les législations 
Le tableau 2.1 fournit les critères de qualité de l’eau pour le butylphénol, l’octylphénol et le nonylphénol 
qui ont été établis au Canada, aux États-Unis et en Europe.  
Au Québec, les critères de vie aquatique aiguë (CVAA) sont de 4,5 µg/L pour l’octylphénol (MDDELCC, 
2000b) et de 20 µg/L pour le nonylphénol (MDDELCC, 2000a). Cela représente la concentration maximale 
d’une substance à laquelle les organismes aquatiques peuvent être exposés brièvement sans être gravement 
touchés (MDDELCC, 2018). Le CVAA devrait protéger d’un effet létal, 95 % des divers genres exposés 
(Ministère de l’Environnement du Québec, 1990). Les critères de vie aquatique chronique (CVAC), c’est-
à-dire la concentration la plus élevée d’une substance ne produisant aucun effet néfaste sur les organismes 
aquatiques y étant exposés quotidiennement pendant toute leur vie (MDDELCC, 2018), sont de 0,2 µg/L 
pour l’octylphénol (MDDELCC, 2000b) et de 6 µg/L pour le nonylphénol (MDDELCC, 2000a). Pour le 
butylphénol, il existe des critères de qualité de l’eau pour le 3-tert-butylphénol, soit une forme de molécule 
différente de celle à l’étude dans cet essai. Le CVAA pour cette substance est de 260 µg/L et le CVAC est 
de 29 µg/L (MDDELCC, 2008).  
Le gouvernement fédéral canadien a émis des critères de qualité de l’eau pour la protection de la vie 
aquatique. Pour le nonylphénol, il s’agit de 1 µg/L en eau douce et de 0,7 µg/L en milieu marin. 
L’octylphénol est considéré à l’aide de facteurs d’équivalence dans les critères des nonylphénols et ses 
dérivés éthoxylés. Ainsi, une valeur de 1,0 µg/L en eau douce a été émise. (CCME, 2002) Aucun critère 
n’est disponible pour le butylphénol.  
Aux États-Unis, le Criteria Maximum Concentration (CMC) est l’équivalent du CVAA au Québec alors 
que le Criteria Continuous Concentration (CCC) est équivalent au CVAC. L’US EPA recommande un 
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CMC de 7 µg/L et un CCC de 1,7 µg/L pour le nonylphénol en milieu marin. Le CMC et le CCC en milieu 
dulcicole pour le nonylphénol sont de 28 μg/L et 6,6 μg/L respectivement. (US EPA, 2017 ; US EPA, 2005) 
Le butylphénol et l’octylphénol ne sont pas visés par les recommandations de l’US EPA. 
En Europe, la Directive 2008/105/CE du 16 décembre 2008 établit les normes de qualité environnementale 
(NQE) dans l’eau. Ces normes imposent que les concentrations de l’octylphénol ne dépassent pas 0,1 µg/L 
en moyenne annuelle (NQE-MA) dans les eaux de surface intérieures et 0,01 µg/L dans les autres eaux de 
surface. En ce qui a trait au nonylphénol, le NQE-MA est de 0,3 µg/L et la concentration maximale 
admissible (NQE-CMA) est de 2 µg/L pour les eaux de surface intérieures et pour les autres eaux de surface. 
(JOUE, 2008) Aucune NQE-CMA n’a été publiée pour l’octylphénol et aucune NQE n’est attribuée au 
butylphénol (INERIS, 2014). 
Tableau 2.1 Critères sur la qualité de l’eau pour le butylphénol, l’octylphénol et le nonylphénol  









CVAA (Québec) Eau de surface ND 4,5 (4) 29,0 (3) 
CVAC (Québec) Eau de surface ND 0,2 (4) 6,0 (3) 
Critère pour la protection de 
la vie aquatique (Canada) 
Eau dulcicole ND 
1,0 par facteur 
d’équivalence (1) 
1,0 (1) 
Critère pour la protection de 
la vie aquatique (Canada) 
Eau marine ND ND 0,7 (1) 
CMC (États-Unis) Eau dulcicole ND ND 28,0 (5) 
CMC (États-Unis) Eau marine ND ND 7,0 (5) 
CCC (États-Unis) Eau dulcicole ND ND 6,6 (5) 
CCC (États-Unis) Eau marine ND ND 1,7 (5) 
NQE-MA (Europe) Eau de surface intérieure ND 0,1 (2) 0,3 (2) 
NQE-MA (Europe) Autres eaux de surface ND 0,01 (2) 0,3 (2) 
NQE-CMA (Europe) Eau de surface intérieure ND ND 2,0 (2) 
NQE-CMA (Europe) Autres eaux de surface ND ND 2,0 (2) 
(1) : CCME, 2002    (2) : JOUE, 2008    (3) : MDDELCC, 2000a    (4) : MDDELCC, 2000b     (5) : US EPA, 2005 
ND : non déterminé     
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3. PROPRIÉTÉS PHYSICO-CHIMIQUES 
La connaissance des propriétés physico-chimiques d’une substance est importante puisqu’elle permet 
d’expliquer sa toxicité et son comportement dans l’environnement. Ce chapitre décrit les propriétés physico-
chimiques du butylphénol et de l’octylphénol, comparativement au nonylphénol. 
Les principales caractéristiques physico-chimiques du butylphénol, de l’octylphénol et du nonylphénol sont 
présentées dans le tableau 3.1. Dans les conditions ambiantes, le butylphénol et l’octylphénol sont des 
composés solides blancs, alors que le nonylphénol se présente sous forme d’un liquide de couleur incolore 
à paille pâle (EU, 2008 ; Maguire, 1999). Leurs poids moléculaires inférieurs à 300 g/mol les classent parmi 
les composés organiques légers (INERIS, 2012). 
La chaîne carbonée très ramifiée des alkylphénols, présentée précédemment dans le tableau 1.2, leur confère 
des propriétés lipophiles (INERIS, 2017). Selon Bergé (2012), plus la chaîne alkyle est longue, plus le 
logarithme (log) du coefficient de partage octanol/eau (Koe) augmente, ce qui indique une hausse de 
l’hydrophobicité des composés. Cette augmentation du caractère lipophile pour les composés avec une 
chaîne plus longue permet d’estimer leur capacité à se lier aux sédiments, aux matières en suspension 
retrouvées dans les eaux, ainsi qu’aux graisses des organismes aquatiques. Les log Koe de l’octylphénol et 
du nonylphénol, supérieurs à 4, laissent supposer de grandes affinités de ces composés avec la matière 
organique (Ahel et Giger, 1993 ; Johnson, White, Besien et Jürgens, 1998 ; Meylan et Howard, 1995). Le 
butylphénol possède un log Koe plus faible (3,29), ce qui suggère une affinité réduite (EU, 2008). Les log 
des coefficients de partage carbone organique/eau (Koc) varient entre 4,12 à 5,18 pour l’octylphénol et entre 
4,48 à 5,39 pour le nonylphénol (Bergé, 2012). Ces mesures viennent confirmer que ces composés 
s’adsorbent fortement sur la matière organique. Le butylphénol possède un log de Koc de 2,81, indiquant 
une moins forte adsorption sur le contenu organique (EU, 2008). En effet, le Koc est une façon d’exprimer 
la répartition d’un composé entre le solide et l’eau, mais en ne considérant que la partie organique (Olivier, 
2015). Plus la valeur du Koc est élevée, plus l’aptitude de la molécule à être 
adsorbée sur la matière organique du sol ou des sédiments sera importante (Bergé, 2012 ; Olivier, 2015).  
Les valeurs de solubilité dans l’eau de l’octylphénol et du nonylphénol, 12,60 mg/L et 5,43 mg/L 
respectivement (Maguire, 1999), montrent qu’ils sont peu solubles comparativement au butylphénol qui 
possède une solubilité relativement élevée de 610 mg/L (EU, 2008). Les faibles pressions de vapeur du 
nonylphénol (4,55.10-3 Pa) (Maguire, 1999) et de l’octylphénol (4,70.10-3 Pa) (Agence nationale de sécurité 
sanitaire de l’alimentation, de l’environnement et du travail [Anses], 2015b) traduisent une faible volatilité, 
la distribution de ces composés dans l’atmosphère est donc limitée. La pression de vapeur du butylphénol 
de 3,5 Pa indique que le composé est volatil (EU, 2008).  
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La densité est similaire pour les alkylphénols de substitution, 0,92 g/cm3, et le nonylphénol, 0,95 g/cm3 
(Maguire, 1999). Finalement, les points de fusion et d’ébullition sont élevés pour les trois alkylphénols ce 
qui indique une même résistance à la dégradation. 
Tableau 3.1 Principales propriétés physico-chimiques du butylphénol, de l’octylphénol et du 
nonylphénol 
Propriétés 4-tert-butylphénol 4-tert-octylphénol 4-nonylphénol 
Apparence Solide blanc (3) Solide blanc (4) 
Liquide incolore à 
paille pâle (4) 
Constante de Henry 
(Pa/m3/mol) 
0,12 (3) 0,70 (4) 11,02 (4) 
Densité (g/cm3, à 20 °C) 0,92 (3) 0,92 (4) 0,95 (4) 
Log Koe 3,29 (3) 4,12 (4)-5,28 (5) 4,20-4,48 (4) 
Log Koc 2,81 (3) 4,12-5,18 (2) 4,48-5,39 (2) 
Poids moléculaire (g/mol) 150,2 (3) 206,3 (4) 220,3 (4) 
Point d’ébullition (°C) 237,5 (3) 280-302 (4) 295-320 (4) 
Point de fusion (°C) 100 (3) 84-85 (4) 81-83 (4) 
Pression de vapeur (Pa, à 
25 °C) 
3,5 (3) 4,70.10-3 (1) 4,55.10-3 (4) 
Solubilité dans l’eau douce 
(mg/L, à 20 °C) 
610 (3) 12,60 (4) 5,43 (4) 
(1) : Anses, 2015b     (2) : Bergé, 2012     (3) : EU, 2008      (4) : Maguire, 1999     (5) : Meylan et Howard, 1995 
Somme toute, l’octylphénol possède des propriétés physico-chimiques très similaires au nonylphénol, ils 
sont tous deux peu solubles dans l’eau, très lipophiles et peu volatiles. Cela laisse prédire un comportement 
dans l’environnement et une toxicité semblables. De l’autre côté, le nonylphénol et le butylphénol présentent 
quelques différences, le butylphénol étant davantage soluble et volatile. Son devenir dans l’environnement 




4. PRODUCTION, UTILISATION ET SOURCES DE REJETS 
Les alkylphénols et leurs dérivés éthoxylés sont produits et utilisés depuis les années 50 (Campbell, 2002). 
Le 4-tert-butylphénol, le 4-tert-octylphénol ainsi que le 4-nonylphénol sont trois des alkylphénols les plus 
communs. Leur grande importance commerciale est en partie expliquée par leur utilisation en tant que co-
monomère dans la production de résines phénoliques et d’autres types de résines. Les dérivés éthoxylés de 
l’octylphénol et du nonylphénol, employés comme agent surfactant dans les produits nettoyants et les 
détergents industriels, justifient également leur abondance sur le marché. En raison de leur large spectre 
d’utilisation, ces produits sont rejetés dans l’environnement à partir de plusieurs sources. (DEPA, 2013) La 
production, l’utilisation et les sources de rejets des alkylphénols et de leurs dérivés éthoxylés sont décrites 
dans le présent chapitre. 
4.1 Production  
Peu de données récentes sont disponibles concernant la production des alkylphénols et leurs dérivés 
éthoxylés. Les dernières informations publiées remontent au début des années 2000 et confirment que la 
production de nonylphénols était élevée aux quatre coins du monde. Comme présenté dans le tableau 4.1, 
les États-Unis étaient les principaux producteurs avec une production annuelle s’élevant à 154 200 tonnes 
en 2001 (Soares et al., 2008). En 2002, l’Europe a produit 73 500 tonnes de nonylphénols et de leurs dérivés 
éthoxylés (Helsinki Commission [HELCOM], 2002). Le Japon et la Chine ont fabriqué respectivement 
16 500 tonnes en 2001 (Japanese Ministry of Environment [JME], 2001) et 16 000 tonnes en 2004 (Jin, 
Jiang, Huang, Liu et Zhou, 2004). 
Les données canadiennes les plus récentes datent de 1996, la production annuelle étant alors de 
25 600 tonnes de nonylphénols et de leurs dérivés éthoxylés (Environnement Canada et Santé Canada, 
2001). À l’époque, trois compagnies au Canada produisaient ces composés, soient Rhone-Poulenc, Stepan 
Canada et Huntsman Canada, toutes situées en Ontario (Environnement Canada, 2002). Selon Campbell, 
Mc Carty et Holm (2000), la vente des nonylphénols et de leurs dérivés éthoxylés par l’industrie de la 
production rapportait 42,2 millions de dollars au Canada.  
Tableau 4.1 Production annuelle des nonylphénols et de leurs dérivés éthoxylés selon le pays (inspiré 







États-Unis 154 200 2001 Soares et al., 2008 
Europe 73 500 2002 HELCOM, 2002 
Canada 25 600 1996 
Environnement Canada et Santé Canada, 
2001 
Japon 16 500 2001 JME, 2001 
Chine 16 000 2004 Jin et al., 2004 
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Les rares volumes de production disponibles pour le butylphénol et l’octylphénol proviennent de l’Europe. 
En 2001, les Européens ont produit 25 251 tonnes de butylphénols (Anses, 2015a). La production annuelle 
de l’année 2008 de l’octylphénol s’élevait à 22 633 tonnes (Anses, 2015b).  
4.1.1 Procédés de production  
Les procédés de production du butylphénol et de l’octylphénol sont analogues à ceux utilisés pour fabriquer 
le nonylphénol (Environment Agency, 2005a). La seule différence avec le nonylphénol est le composé avec 
lequel le phénol réagit. 
La production du butylphénol implique une réaction d’alkylation (Friedel-Crafts) entre le phénol et 
l’isobutène dans un système fermé et contrôlé (Anses, 2015a). Dans le cas de l’octylphénol, le phénol réagit 
avec le di-isobutène (tert-octène) (Environment Agency, 2005a). Pour le nonylphénol, la réaction se produit 
avec un mélange de nonènes (tripropylènes) (INERIS, 2012). Ces réactions sont effectuées en présence 
d’une résine échangeuse d’ions à lit fixe dans un procédé continu ou en présence d’une résine échangeuse 
d’ions sulfonés dans un procédé discontinu (Bontje, Hermens, Vermeire et Damstra, 2004 ; EU, 2008).  
Par la suite, une distillation du produit est effectuée afin d’éliminer les matériaux de départ n’ayant pas 
réagi, ces derniers retournant au réacteur. Une seconde distillation suit durant laquelle le produit pur est 
séparé et les coproduits sont incinérés ou utilisés pour d’autres productions. (EU, 2008) 
L’alkylphénol pur est transféré du réacteur à un réservoir où il est stocké sous forme de produit fondu à 
130 °C sous une couverture d’azote (EU, 2008). Il est expédié dans des camions-citernes chauffés 
(Environment Agency, 2005a) ou transformé en granules qui sont emmagasinées dans des sacs d’une 
capacité de 25 kg ou de 400 à 800 kg (EU, 2008). 
4.2 Utilisation 
Les alkylphénols et leurs dérivés éthoxylés sont une famille de composés chimiques largement utilisés par 
les grandes industries canadiennes en raison de leurs rôles en tant que détergents, émulsifiants, agents 
mouillants, dispersants ou solubilisants (Soares et al., 2008). Le nonylphénol et ses dérivés éthoxylés 
représentaient la majorité des alkylphénols utilisés en Amérique du Nord (Bennett et Metcalfe, 2000). À la 
fin des années 1990 et au début des années 2000, les principaux secteurs utilisant ces produits étaient 
l’industrie des savons et des détachants, la fabrication de peintures et de vernis, l’industrie textile, l’industrie 
des pesticides et des produits chimiques agricoles, la fabrication du plastique et de la résine synthétique, 
l’industrie de pâtes et papiers, l’industrie pétrochimique, les aciéries et l’industrie du cuir (Campbell et al., 
2000 ; Environnement Canada, 2004b ; Maguire, 1999 ; Metcalfe, Hoover et Sang, 1996). Le tableau 4.2 
décrit la part du marché occupée par les principaux secteurs industriels utilisateurs du nonylphénol et de ses 
dérivés éthoxylés à la fin des années 1990 et au début des années 2000. 
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Tableau 4.2 Principaux secteurs industriels utilisateurs du nonylphénol et de ses dérivés éthoxylés au 
Canada à la fin des années 1990 et au début des années 2000 (inspiré de : Gauthier, 2010, 
p. 6) 
Secteur industriel 
Part du marché (%) 
(approx.) 
Fabrication de savons et de détachants 57 
Fabrication de peintures et de revêtements 9 
Usines de textiles et de produits textiles 9 
Fabrication de pesticides et autres produits chimiques agricoles 9 
Industrie des produits en matière plastique et fabrication de résines et 
caoutchoucs synthétiques 
7 
Fabrication du papier 5 
Autres 4 
Toutefois, ces proportions ont fort probablement changé et nécessiteraient d’être mise à jour. En effet, une 
diminution marquée de l’utilisation et de l’importation du nonylphénol et de ses dérivés éthoxylés au Canada 
est notée de 1998 à 2011. La figure 4.1 illustre les quantités déclarées annuellement de nonylphénol et de 
ses dérivés éthoxylés utilisés dans des produits fabriqués sur place ou importés par l’ensemble des 
installations du Canada entre ces mêmes années. De 1998 à 2003, la quantité de nonylphénols et de ses 
dérivés éthoxylés utilisée et importée reste relativement stable. La quantité utilisée dans la fabrication de 
produits est passée de 2,09 millions de kg à 2,16 millions de kg, alors que la quantité importée a augmentée 
de 0,85 million de kg à 1,19 million de kg. Une fois que les installations ont procédé à l’élaboration et 
l’exécution de leur plan de prévention de la pollution, la quantité utilisée et importée dans des produits a 
significativement chuté. Le nonylphénol et ses dérivés éthoxylés utilisés dans la fabrication de produits ont 
diminué à 90 000 kg en 2011, ce qui représente une réduction globale de 96 %. Cette même année, 50 000 kg 
ont été importés, indiquant une diminution du nonylphénol et de ses dérivés éthoxylés de 94 %. 
(Environnement Canada, 2012) Ces diminutions majeures découlent des nouvelles exigences légales, 
décrites dans le chapitre 2, ainsi que des mesures volontaires prises par certaines industries (Berryman, 
Sarrasin et Deblois, 2012).  
Aucune donnée canadienne sur l’utilisation des autres composés de la famille des alkylphénols, tels que le 
butylphénol et l’octylphénol, n’est disponible dans la littérature consultée. Ainsi, il est impossible d’évaluer 
si la diminution de l’utilisation du nonylphénol a conduit à une augmentation des autres alkylphénols n’étant 




Figure 4.1 Quantités déclarées annuellement de nonylphénol et de ses dérivés éthoxylés utilisés dans 
des produits fabriqués sur place ou importés par l’ensemble des installations (tiré de : 
Environnement Canada, 2012, p. 3) 
Une description de l’utilisation du butylphénol et de l’octylphénol est effectuée dans les sections suivantes. 
Le tableau 4.3 résume les articles et les mélanges susceptibles de contenir ces composés. Mentionnons que 
ce résumé n’est pas exhaustif, certains usages plus marginaux du butylphénol et de l’octylphénol peuvent 
ne pas avoir été traités, en raison de leur plus faible occurrence. 
4.2.1 Utilisation du butylphénol 
En raison de sa courte chaîne alkyle, le butylphénol ne convient pas à la production de surfactants. De ce 
fait, contrairement à l’octylphénol et au nonylphénol, le butylphénol n’est pas utilisé pour produire des 
dérivés éthoxylés. (Environment Agency, 2005b ; DEPA, 2013) 
L’utilisation principale du butylphénol est celle de monomère dans la synthèse chimique, telle que pour la 
production de résines phénoliques, de polycarbonates et de résines époxydes. Ce composé peut également 
être hydrogéné en alcool cyclique correspondant. (EU, 2008 ; INERIS, 2014) 
Résines phénoliques 
Tout comme l’octylphénol et le nonylphénol, le butylphénol est utilisé en tant que monomère dans la 















































































particules, d’adhésifs, de revêtements, d’encres d’impression, de vernis électriques et de caoutchoucs 
(INERIS, 2011). La description plus détaillée de l’usage des résines phénoliques effectuée dans la 
section 4.2.2 portant sur les octylphénols s’applique également au butylphénol. 
Polycarbonates 
Le butylphénol sert d’agent de terminaison de chaîne dans la production de polycarbonates. Ces derniers 
contiennent de 1 à 3 % de butylphénol et sont principalement utilisés pour la fabrication de CD et DVD, de 
verres pour les lunettes, de contenants alimentaires et de vaisselles. Les polycarbonates sont aussi employés 
dans les industries électrique, électronique et automobile pour fabriquer diverses pièces moulées 
fonctionnelles. (DEPA, 2013 ; EU, 2008 ; INERIS, 2014) 
Résines époxydes  
Le butylphénol est largement employé comme agent de terminaison dans la production de résines époxydes 
et en tant qu’accélérateur dans les agents durcissants. Le butylphénol agit également comme additif dans la 
production de résines époxydes pour diminuer la viscosité. Ces résines sont utilisées pour leurs propriétés 
mécaniques et d’isolation électrique ainsi que pour leurs résistances chimique et thermique. Elles se 
retrouvent dans les colles et les peintures utilisées dans de nombreux domaines, notamment, l’aéronautique, 
la construction, la chimie, l’électricité/électronique, les transports et l’alimentaire. (Anses, 2015a ; EU, 
2008) 
4-tert-butylcyclohexanol 
Le butylphénol agit comme réactif dans la synthèse de l’alcool polycyclique, le 4-tert-butylcyclohexanol, 
par hydrogénation (DEPA, 2013 ; EU, 2008). Cet alcool est ensuite utilisé dans les agents aromatiques et 
les parfums du fait de son odeur de camphre (INERIS, 2014). 
4.2.2 Utilisation de l’octylphénol 
L’octylphénol est principalement employé comme intermédiaire dans la production de résines phénoliques, 
ainsi que dans la production de dérivés éthoxylés d’octylphénols (Environment Agency, 2005a ; OSPAR 
Commission, 2006). 
Résines phénoliques 
Les résines phénoliques sont en majorité utilisées dans la fabrication du caoutchouc des pneumatiques. Leur 
fonction est d’augmenter l’adhésivité du caoutchouc et d’améliorer la cohésion des différentes couches 
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pendant la vulcanisation (Environment Agency, 2005a ; EU, 2008). Elles sont ajoutées dans des quantités 
allant de 1,5 à 10 % de la formulation de caoutchouc (OSPAR Commission, 2006). 
Les résines phénoliques se retrouvent également dans les vernis pour l’isolation secondaire des composants 
électriques. Cela comprend l’imprégnation des enroulements dans les moteurs et les transformateurs ainsi 
que le revêtement stratifié de plaques de base. Elles améliorent l’isolation et lient ensemble les 
enroulements. (Anses, 2015b ; Environment Agency, 2005a ; EU, 2008 ; OSPAR Commission, 2006) 
Elles sont aussi utilisées dans les encres d’impression, dans les colles et les adhésifs et dans les revêtements 
en combinaison avec d’autres résines telles que l’époxy (EU, 2008 ; OSPAR Commission, 2006). Elles 
permettent d’appliquer rapidement des encres et des revêtements sur le papier, le plastique, le métal et 
d’autres surfaces, en plus de procurer un séchage accéléré comparativement aux méthodes classiques. Les 
encres, ayant dans leur composition ces résines, nécessitent moins de pigments, produisent moins de déchets 
et offrent de meilleures caractéristiques de performance, telles que la brillance et la résistance au frottement 
ou aux rayures. (Environment Agency, 2005a) Ces résines assurent également une forte résistance à l’eau 
salée et aux solvants, elles sont ainsi utiles pour les peintures dans l’industrie nautique (Anses, 2015b). 
Finalement, elles sont utilisées dans la fabrication de résines éthoxylées servant d’émulsifiants pour séparer 
l’eau du pétrole brut dans les plateformes pétrolières (Environment Agency, 2005a ; EU, 2008). 
Les dérivés éthoxylés de l’octylphénol 
Tout comme les nonylphénols éthoxylés, les octylphénols éthoxylés sont des surfactants non ioniques. Ils 
sont grandement utilisés pour leurs propriétés tensioactives qui améliorent la dispersion des liquides et la 
miscibilité de certaines substances (INERIS, 2017).  
Leur utilisation en tant qu’émulsifiant dans la fabrication des polymères représente le principal usage des 
octylphénols éthoxylés (ECHA, 2014). On retrouve ses polymères dans les peintures au latex, les adhésifs 
et les revêtements de papiers (Environment Agency, 2005a ; INERIS, 2017). 
Les octylphénols éthoxylés servent également d’intermédiaires dans la production de sulfates d’éthers 
octylphénols (ECHA, 2014). Ces produits sont par la suite utilisés comme émulsifiant dans les peintures à 
eau et en tant que dispersant et agent mouillant dans les pesticides (Environment Agency, 2005a ; OSPAR 
Commission, 2006). 
Dans l’industrie du textile et du cuir, les octylphénols éthoxylés sont des agents de finition (INERIS, 2006). 
Ils augmentent la résistance des matériaux à l’eau, à la lumière et à la poussière. Ils apportent également un 
aspect brillant au cuir. (Environment Agency, 2005a) 
Les dérivés éthoxylés de l’octylphénol sont aussi utilisés comme ingrédients tensioactifs dans les détergents 
industriels et les produits ménagers de surfaces (INERIS, 2006). Ces produits servent à mettre en solution 
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dans l’eau des saletés ou des substances indésirables utilisées dans les procédés industriels (Gauthier et al., 
2013). 
Finalement, les octylphénols éthoxylés se retrouvent dans les produits cosmétiques et dans les shampoings 
(Environment Agency, 2005b). 
Tableau 4.3 Résumé des applications du butylphénol et de l’octylphénol (inspiré de : Anses, 2015a, 
p. 36 ; Anses, 2015b, p. 40 ; INERIS, 2014, p. 15-18)  
Utilisation 
Article ou mélange susceptible de contenir du butylphénol ou de 
l’octylphénol 
Résines phénoliques 
fabriquées à partir du 
butylphénol et de 
l’octylphénol 
 Encres d’impression personnelles et professionnelles 
 Colles et adhésifs 
 Bandes transporteuses et courroies de transmission en caoutchouc 
vulcanisé 
 Moteurs, génératrices et transformateurs électriques 
 Pièces isolantes pour machines ou équipements électriques, tubes 
isolateurs 
 Peintures 
 Pneumatiques neufs et rechapés 
 Voitures particulières, autobus, autocars 
 Véhicules utilitaires pour le transport de marchandises 
 Fabrication d’autres articles en caoutchouc 
Éthoxylates d’octylphénol 
fabriqués à partir de 
l’octylphénol 
 Colles et adhésifs 
 Cuirs et peaux dont la fabrication a nécessité un surfactant non 
ionique 
 Textiles dont la fabrication a nécessité un agent émulsifiant 
 Vernis et peintures 
 Nettoyants ménagers et détergents industriels 
 Emballages en matières plastiques 
 Vêtements en matières plastiques 
 Produits phytosanitaires 
 Produits cosmétiques et shampoings 
Résines époxydes 
fabriquées à partir du 
butylphénol 
 Agents de durcissement pour les résines époxydes 
 Revêtements anticorrosion industriels 
 Agents durcisseurs de peintures et de vernis 
 Revêtements de boîtes de conserve et canettes 
 Adhésifs 




Tableau 4.3 Résumé des applications du butylphénol et de l’octylphénol (suite) 
Utilisation 
Article ou mélange susceptible de contenir du butylphénol ou de 
l’octylphénol 
Polycarbonates fabriqués à 
partir du butylphénol 
 CD, DVD 
 Films des vitres multicouches 
 Verres de lunettes 
 Contenants alimentaires 
 Industries électrique, électronique et automobile 
4-tert-butylcyclohexanol 
fabriqué à partir du 
butylphénol 
 Parfums 
 Intermédiaires de synthèse pour la production de 4-tert-
butylcyclohexyl acétate 
Autres usages du 
butylphénol 
 Cirants/lustrants ménagers 
 Insecticides 
 Colles cosmétiques pour les ongles, les cils et les perruques 
4.3 Sources de rejets 
Les alkylphénols sont des composés qui n’existent pas à l’état naturel. Les concentrations de ces substances 
dans l’environnement résultent donc uniquement des activités anthropiques (CCME, 2002 ; Environnement 
Canada et Santé Canada, 2001 ; OSPAR Commission, 2006 ; Servos et al., 2000). Toutefois, l’octylphénol 
serait un composant naturel du pétrole brut selon Environment Agency (2005a). De ce fait, il serait présent 
en concentrations minimes dans l’eau d’extraction des gisements pétroliers. 
Le butylphénol et l’octylphénol sont présents comme impuretés dans la production commerciale de 
nonylphénol. Cette source est due au fait que le nonylphénol est produit par la réaction d’une substance 
commerciale nonène pouvant contenir de 1 à 5 % d’octène ainsi que 1 % de butène. En conséquence, une 
proportion similaire du nonylphénol produit contient en réalité des alkylphénols ayant une longueur de 
chaîne alkyle de huit (octylphénol) ou cinq (butylphénol) atomes de carbone. (OSPAR Commission, 2006) 
Ainsi, les alkylphénols et leurs dérivés éthoxylés sont principalement rejetés dans l’environnement à 
diverses étapes du cycle de vie des produits. Les rejets peuvent survenir lors de la production primaire des 
alkylphénols et de leurs dérivés éthoxylés, de la fabrication des produits contenant ces composés, de 
l’utilisation de ces produits et lors de leur élimination dans une station d’épuration des eaux usées, une fosse 
septique ou une décharge (CCME, 2002 ; Environnement Canada et Santé Canada, 2001). Environ 95 % 
des rejets de nonylphénols et de leurs dérivés éthoxylés sont issus de l’utilisation et de l’élimination de 
produits contenant des nonylphénols et leurs dérivés éthoxylés, 4 % de la formulation et de la distribution 
de ces produits et 1 % de leur production (Environnement Canada, 2004b).  
En raison de l’absence de documentation disponible sur les sources de rejets du butylphénol et de 
l’octylphénol au Canada, les informations recueillies sur les nonylphénols et ses dérivés éthoxylés sont 
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présentées. Puisqu’un bon nombre d’applications de ces composés sont similaires, voire identiques au 
nonylphénol, il est jugé que les sources de rejets dans l’environnement sont semblables. Les paragraphes 
suivants décrivent les émissions de nonylphénols et de leurs dérivés éthoxylés dans l’air, le sol ou le milieu 
aquatique, ainsi que les rejets totaux déclarés à l’INRP. 
4.3.1 Émissions atmosphériques 
La part des émissions des nonylphénols et de leurs dérivés éthoxylés vers le compartiment atmosphérique 
est peu élevée en raison de leur faible volatilité (Metcalfe et al., 1996). Toutefois, une étude indique que 
dans les régions urbaines et côtières du fleuve Hudson de New York, la volatilisation eau-air est significative 
et entraîne de fortes concentrations atmosphériques de substances nonylphénoliques (Dachs, Van Ry et 
Eisenreich, 1999).  
4.3.2 Émissions vers le sol 
Les sources de rejets des nonylphénols et de leurs dérivés éthoxylés dans l’environnement terrestre sont peu 
nombreuses. Ces composés pénètrent majoritairement dans les sols lors de l’épandage de pesticides 
contenant des substances nonylphénoliques, sur les champs agricoles, les vergers, les terrains de golf et les 
forêts. Une autre source de contamination du milieu terrestre est l’épandage de boues d’épuration ou de 
papetières sur les sols à des fins agricoles ou lorsqu’elles sont utilisées comme remblai. L’élimination de 
ces boues dans des décharges peut également représenter une source d’émissions des nonylphénols et de 
leurs dérivés éthoxylés dans l’environnement terrestre. (CCME, 2002 ; Environnement Canada, 2002) 
4.3.3 Émissions vers les eaux 
Près de 60 % de la production des nonylphénols et de leurs dérivés éthoxylés se retrouvent dans le milieu 
aquatique (Ying, Williams et Kookana, 2002). La majorité de ces composés est rejetée dans l’environnement 
par les eaux usées des effluents industriels ou municipaux, mais également par rejet direct (Campbell, 2002). 
Au Canada, les industries qui utilisent des produits nettoyants, des dégraisseurs et des détergents ainsi que 
celles procédant à la fabrication et la distribution de surfactants sont les principaux responsables de la 
présence des nonylphénols et de leurs dérivés éthoxylés dans les rejets industriels (Environnement Canada 
et Santé Canada, 2001 ; Servos et al., 2000). Les usines de pâtes et papiers et les usines de textiles 
représentent une seconde source industrielle importante (Campbell, 2002 ; Metcalfe et al., 1996).  
Bien que les stations municipales et industrielles de traitement des eaux usées parviennent à dégrader une 
part importante des nonylphénols et de leurs dérivés éthoxylés, une certaine quantité se retrouve dans 
l’effluent final et donc, dans le milieu aquatique récepteur (Berryman et al., 2012). En effet, les procédés 
conventionnels de traitement des eaux usées ne dégradent que partiellement ces composés (Bélanger, 2010). 
Les quantités de nonylphénols et de leurs dérivés éthoxylés qui atteignent les eaux naturelles à la suite de 
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leur passage dans une station d’épuration sont estimées à 40 % des concentrations de l’affluent (Ahel, 
Schaffner et Giger, 1996). 
Les écoulements provenant des sources terrestres de nonylphénols et de ses dérivés éthoxylés constituent 
également une voie d’accès au milieu aquatique. Ainsi, le ruissellement et la lixiviation des champs, des 
vergers, des terrains de golf et des forêts, ayant été traités par pulvérisation de pesticides contenant des 
nonylphénols et leurs dérivés éthoxylés, représentent un apport de ces substances dans l’eau. Les 
écoulements provenant des boues d’épuration ou de papetières conduisent aussi au rejet de ces produits dans 
le milieu aquatique. (CCME, 2002 ; Environnement Canada, 2002) 
4.3.4 Rejets de nonylphénols et de leurs dérivés éthoxylés déclarés à l’INRP 
Le tableau 4.4 présente les rejets de nonylphénols et de leurs dérivés éthoxylés dans l’air, le sol et l’eau 
déclarés à l’INRP de 2007 à 2016. Ces données sont utilisées à titre indicatif afin d’établir lequel des 
compartiments environnementaux est davantage atteint par les rejets d’alkylphénols et de leurs dérivés 
éthoxylés. Les résultats des dix dernières années indiquent que les rejets de nonylphénols et de leurs dérivés 
éthoxylés dans l’eau représentent la majorité des rejets totaux. En 2016, les rejets dans le milieu aquatique 
représentaient 93,1 %, alors que les rejets atmosphériques contribuaient à 5,7 % des rejets totaux. Il est par 
ailleurs intéressant de souligner que les rejets totaux ont augmenté de 70 % de 2012 à 2016, passant de 13 à 
44 tonnes. (Environnement et Changement climatique Canada, 2017)  
Tableau 4.4 Rejets de nonylphénols et de leurs dérivés éthoxylés déclarés à l’INRP de 2007 à 2016 (en 
tonnes) (inspiré de : Environnement et Changement climatique Canada, 2017) 
Rejets 2007 2008 2009 2010 2011 2012 2013 2014 2015 2016 
Air 48 2,6 1,0 0,86 0,32 0,39 1,6 1,0 2,1 2,5 
Sol 0,001 0,003 0,004 0,001 0,038 0,042 0,045 0 0 0 
Eau 53 55 53 28 52 13 23 48 44 41 






5. COMPORTEMENT ET DEVENIR ENVIRONNEMENTAL 
Le comportement et le devenir d’un contaminant dans l’environnement dépendent d’un grand nombre de 
facteurs comme les propriétés physico-chimiques des substances rejetées, ainsi que des caractéristiques du 
milieu récepteur telles que la température, le degré d’ensoleillement, la nature et la concentration des 
populations microbiennes et des matériaux dissous ou en suspension dans l’eau, etc. (Maguire, 1999). La 
persistance, la distribution et la biodisponibilité des alkylphénols sont d’ailleurs fortement influencées par 
leur dégradation et leur sorption à la suite de leur rejet dans l’environnement (Environnement Canada, 2002 ; 
Ying et al., 2002). En raison de la variation des propriétés physiques et chimiques des alkylphénols et de 
leurs dérivés éthoxylés ainsi que de leur dégradation en d’autres métabolites, le devenir environnemental de 
ces substances est très complexe (Environnement Canada et Santé Canada, 2001). Les interactions des 
différents compartiments environnementaux et anthropiques dans lesquels les alkylphénols peuvent se 
retrouver sont présentées à la figure 5.1. Les principaux mécanismes de dégradation physique, chimique et 
biologique des substances dans les écosystèmes sont respectivement la volatilisation et l’adsorption sur les 
solides en suspension et les sédiments, la dégradation ou la transformation chimique et photochimique ainsi 
que l’absorption et la transformation par les micro-organismes (Environnement Canada et Santé Canada, 
2001). 
Figure 5.1 Interactions entre les différents compartiments environnementaux et anthropiques 





5.1 Distribution du butylphénol et de l’octylphénol dans l’environnement 
Selon les modèles génériques de fugacité développés par l’Organisation de coopération et de développement 
économiques (OCDE) (1995 ; 2000), il est possible d’estimer la distribution globale dans l’environnement 
du butylphénol et de l’octylphénol. Le tableau 5.1 présente une estimation théorique de cette répartition 
selon le compartiment environnemental dans lequel les rejets sont émis.  
D’après ces estimations, la majorité du butylphénol rejeté dans l’air serait transportée vers un autre 
compartiment. En effet, 35,9 % serait distribué dans le compartiment terrestre, 23,3 % dans le compartiment 
aquatique et 1,1 % dans les sédiments. Toutefois, une partie du butylphénol demeurerait dans l’atmosphère 
avec un pourcentage estimé de 39,7 %. (OCDE, 2000) Les émissions atmosphériques d’octylphénol seraient 
majoritairement distribuées vers le compartiment terrestre (67,7 %), alors que 5,1 % se dirigerait vers le 
milieu aquatique et 1,2 % vers les sédiments. Au final, sur la totalité des rejets dans l’atmosphère, 26,0 % 
de l’octylphénol demeurerait dans l’air. (OCDE, 1995) 
Les modèles indiquent que, lors d’un rejet dans l’eau, la majorité du butylphénol (95,3 %) et de 
l’octylphénol (77,9 %) demeurerait à l’équilibre dans ce milieu. Un moindre pourcentage, 4,4 % du 
butylphénol et 17,8 % de l’octylphénol, serait transporté vers les sédiments, alors que des pourcentages 
négligeables seraient dirigés vers le sol et l’air. 
Si le butylphénol et l’octylphénol étaient rejetés dans le sol, les modèles prédisent qu’ils resteraient presque 
entièrement dans ce milieu, dans une proportion de 99,6 %. (OCDE, 1995 ; 2000) 
Tableau 5.1 Répartition environnementale potentielle du butylphénol et de l’octylphénol obtenue à 
partir d’un modèle générique de fugacité (niveau Mackay III) (compilation d’après : 
OCDE, 1995, p. 11 et OCDE, 2000, p. 68) 
Compartiment 
Rejets 100 % dans l’air Rejets 100 % dans l’eau Rejets 100 % dans le sol 
Butylphénol Octylphénol Butylphénol Octylphénol Butylphénol Octylphénol 
Air 39,7 % 26,0 % 0,2 % 1,2 % 0,0 % < 0,1 % 
Eau 23,3 % 5,1 % 95,3 % 77,9 % 0,4 % 0,3 % 
Sol 35,9 % 67,7 % 0,2 % 3,1 % 99,6 % 99,6 % 
Sédiments 1,1 % 1,2 % 4,4 % 17,8 % 0,0 % 0,1 % 
5.2 Devenir des alkylphénols dans l’atmosphère  
Une élimination rapide du compartiment atmosphérique est observée pour le butylphénol, en raison de 
l’action combinée de la photodégradation et de la réaction avec les radicaux hydroxyles (EU, 2008). La 
demi-vie du butylphénol dans l’atmosphère est estimée à 0,4 jour. Une photodégradation est attendue 
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puisque le butylphénol possède une bande d’absorption à la région ultraviolette (OCDE, 2000). Ainsi, une 
réduction de 46,8 % du butylphénol a été observée au bout de 17 heures d’exposition aux rayons ultraviolets 
(Freitag, Lay et Korte, 1984). Le butylphénol va également précipiter lors des épisodes de pluie en raison 
de sa solubilité dans l’eau (EU, 2008).  
L’octylphénol relâché dans le compartiment atmosphérique est rapidement éliminé par l’action d’une 
réaction avec les radicaux hydroxyles. Sa demi-vie modélisée est estimée à 0,25 jour. La rapidité de cette 
réaction est telle que l’octylphénol est peu sujet d’être transporté vers des régions éloignées de sa source 
d’émission. (Environment Agency, 2005a) Par conséquent, la dispersion atmosphérique est limitée et les 
concentrations dans les sols à la suite d’épisodes de précipitations sont probablement plus élevées près du 
point d’émission (OSPAR Commission, 2006). La fraction d’octylphénol qui s’adsorbe sur les gouttelettes 
d’eau est susceptible d’être faible en raison de sa basse solubilité. Ainsi, le potentiel de transport dans 
l’environnement atmosphérique par cette voie est probablement peu élevé (Environment Agency, 2005a).  
5.3 Devenir des alkylphénols dans les sols et les sédiments  
Peu d’études existent sur le devenir des alkylphénols dans les sols et les sédiments. Toutefois, il est possible 
d’affirmer qu’en raison de leur Koc élevé qui favorise leur adsorption sur les particules, les alkylphénols 
ont un fort potentiel de rétention dans les sols et les sédiments.  
Selon INERIS (2014), le butylphénol possède une mobilité réduite dans les sols. Il est donc peu sujet à 
migrer vers les eaux souterraines en raison de sa forte adsorption dans les sols. Sa demi-vie y serait de 
90 jours (EU, 2008). Dans les sédiments, selon Remberger et al. (2003), la demi-vie du butylphénol est de 
150 jours.  
Selon Toxicology Data Network (TOXNET) (2002), l’octylphénol possède une certaine mobilité dans les 
sols sableux ou graveleux lui permettant de migrer vers les eaux souterraines. Cependant, des concentrations 
moins élevées que celles des sources d’origine s’y retrouveraient en raison des processus d’adsorption et de 
biodégradation. Des essais en laboratoire, utilisant une population de sol mixte, ont démontré que 
l’octylphénol est biodégradé dans des conditions aérobies et anaérobies (Hutchins, Tomson, Wilson et 
Ward, 1984a ; Hutchins et al., 1984b). Dans un sol acclimaté à l’octylphénol, 7 % du composé est minéralisé 
en 16 heures (Hutchins et al., 1984b). Dans les sédiments, sa demi-vie est de 150 jours, tout comme celle 
du butylphénol (Remberger et al., 2003). Johnson et al. (1998) ont effectué des études en laboratoire sur la 
sorption de l’octylphénol sur les sédiments de trois rivières anglaises. Les résultats révèlent que les 
sédiments ayant absorbé le plus d’octylphénols ont une proportion plus élevée de carbone organique total 
et de particules d’argile et de limon. De plus, les sédiments en suspension dans les zones industrialisées ont 
adsorbé de 5 à 35 fois plus d’octylphénols que les lits de sédiments, ce qui indique que les sédiments en 
suspension pourraient jouer un rôle clé dans le devenir de cette substance. Des essais ont également été 
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réalisés avec des sédiments du lit des rivières enrichis d’octylphénol et incubés dans des conditions 
anaérobies. Après 83 jours, aucune dégradation n’a été observée, ce qui signifie que les teneurs en oxygène 
dans le milieu pourraient jouer un rôle dans la dégradation de l’octylphénol. (Johnson, White, Bhardwaj et 
Jürgens, 2000) L’adsorption de l’octylphénol pourrait également être influencée par le pH du milieu 
puisqu’il est un acide faible. Toutefois, il est estimé que l’octylphénol est majoritairement présent dans 
l’environnement sous la forme non dissociée, soit plus hydrophobe, en raison de son pKa d’environ 10 
(Environment Agency, 2005a).  
5.4 Devenir des alkylphénols dans l’eau  
Selon DEPA (2013), le butylphénol résiste à l’hydrolyse et à la photolyse. La faible constante de la loi de 
Henry suggère qu’il est peu probable que le butylphénol se volatilise à partir de l’eau (OCDE, 2000). Ainsi, 
la dégradation abiotique est considérée comme un mécanisme négligeable de son devenir dans 
l’environnement aquatique. En ce qui a trait à la biodégradation du butylphénol dans le milieu aquatique, le 
Norwegian Institute for Water Research (NIVA) (2001) confirme la présence d’une biodégradation de type 
aérobie du butylphénol. Après 28 jours, elle serait de 60 % pour une concentration de butylphénol de 
15 mg/L et de 42 % pour une concentration de 25 mg/L. Selon ces données, le butylphénol serait facilement 
biodégradable et sa demi-vie dans l’eau de surface est de 50 jours (DEPA, 2013). 
Les données citées par OCDE (1995) suggèrent que 30 % de l’octylphénol est dégradé en une journée dans 
la couche superficielle des eaux naturelles. La demi-vie dans un ruisseau peu profond (20-25 cm de 
profondeur) et ensoleillé est de 13,9 heures, ce qui suggère qu’une photolyse et/ou une hydrolyse peuvent 
avoir lieu. La volatilisation à partir de l’eau de surface peut se produire, les demi-vies estimées pour une 
rivière et un lac étant respectivement de 8 et 61 jours (TOXNET, 2002). Toutefois, l’adsorption à des 
matières particulaires peut atténuer ce processus. En effet, en raison de la valeur de son Koc, l’octylphénol 
devrait s’adsorber sur les sédiments et les matières en suspension présentes dans l’eau. Ying et Kookana 
(2003) ont analysé la dégradation de l’octylphénol dans des échantillons d’eau de mer. Les résultats 
démontrent la présence d’élimination par volatilisation et par sorption dans des solutions aérées en faisant 
barboter de l’air, alors que des solutions sans bulle d’air ont montré un taux d’élimination plus lent. 
L’octylphénol possédant une faible volatilité et une faible solubilité dans l’eau, la dégradation serait ainsi 
favorisée en présence d’oxygène. Toutefois, la stabilité de l’octylphénol et l’absence de dégradation chez 
les témoins dans les études de biodégradation indiquent qu’il est probable que la dégradation abiotique soit 
un processus négligeable. (Environment Agency, 2005a ; Johnson et al., 2000)  
Les résultats de biodégradation aquatique de l’octylphénol varient d’une étude à l’autre ; celle-ci va 
d’aucune biodégradation à une biodégradation de 62 % après 28 jours. En suivant la Ligne directrice 301B 
de l’OCDE, une concentration de 12,3 mg/L d’octylphénol a été dégradée à 62 % après 28 jours, en utilisant 
une population de micro-organismes adaptés, c’est-à-dire ayant déjà été exposés à des alkylphénols (Staples, 
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Naylor, Williams et Gledhill, 2001). Selon la Ligne directrice 302C de l’OCDE, aucune dégradation de 
30 mg/L d’octylphénol n’a été observée après 28 jours en utilisant une population mixte de micro-
organismes non adaptés (Environment Agency, 2005a). Selon DEPA (2013), l’octylphénol ne serait pas 
facilement biodégradable, mais un certain degré de dégradation serait présent à la suite d’une période 
d’adaptation des micro-organismes. Dans des tests de simulation, l’octylphénol serait faiblement 
biodégradable dans des conditions aérobies et aucunement biodégradable dans des conditions anaérobies 
(DEPA, 2013). Johnson et al. (2000) ont étudié le potentiel de biodégradation de l’octylphénol dans 
certaines rivières anglaises. Ils ont obtenu des demi-vies variant entre 7 et 50 jours. Les résultats démontrent 
que les demi-vies dans les régions industrialisées et urbanisées sont plus courtes que celles dans les régions 
rurales et montagneuses. Cette différence pourrait être expliquée par la présence d’une plus grande 
concentration de bactéries dans les régions industrialisées et urbanisées. 
5.4.1 Dégradation des alkylphénols par les stations d’épuration des eaux usées  
Le type de traitement, le temps de résidence et la température sont des facteurs qui influencent le degré de 
dégradation des alkylphénols dans les stations d’épuration des eaux usées. Une grande partie des 
alkylphénols est acheminée à ces installations sous la forme d’alkylphénols éthoxylés à longue chaîne. 
Toutefois, peu de ces composés sont rejetés par les stations d’épuration, des produits de dégradation 
intermédiaires à courte chaîne ou sans chaîne éthoxylée tels que les alkylphénols diéthoxylate ou 
monoéthoxylate et les alkylphénols étant retrouvés dans l’environnement. (Maguire, 1999)  
Traitements biologiques  
La dégradation biologique primaire des contaminants organiques par les boues activées est le principal 
mécanisme utilisé pour le traitement des eaux usées dans le monde (Priac et al., 2014). La biodégradation 
primaire des alkylphénols éthoxylés se produit plus rapidement dans ces installations que dans les milieux 
naturels en raison de la concentration plus élevée de micro-organismes (Environnement Canada et Santé 
Canada, 2001).  
Durant les traitements biologiques des eaux usées, les alkylphénols éthoxylés subissent un processus de 
dégradation en deux phases (figure 5.2). La biodégradation primaire consiste en un retrait progressif des 
groupes éthoxylés pour former des congénères à courte chaîne éthoxylée tels que les alkylphénols mono- 
ou diéthoxylés. La perte du dernier groupe éthoxylé aboutit en la formation du nonylphénol ou de 
l’octylphénol, dépendamment de la substance mère. En cours de processus, le groupe alcool — OH est 
oxydé en groupe — COOH, ce qui génère des acides carboxyliques plus solubles que les alkylphénols mono- 
ou diéthoxylés. (Berryman, Houde, Deblois et O’Shea, 2003 ; CCME, 2002  ; Environnement Canada, 
2002 ; Lu et Gan, 2014) Les produits intermédiaires ainsi formés sont plus résistants à la dégradation que 
les alkylphénols éthoxylés (Ying et al., 2002). En absence d’oxygène, la formation de nonylphénol à partir 
30 
 
d’alkylphénol éthoxylé est favorisée de quatre à huit fois, comparativement en présence d’oxygène (De 
Araujo, Bauerfeldt et Cid, 2017). Les produits intermédiaires des alkylphénols éthoxylés se dégradent plus 
facilement en condition aérobie (Ying et al., 2002). 
La biodégradation totale implique l’éclatement du noyau benzénique et l’oxydation du radical ce qui mène 
à la conversion complète des molécules en sels inorganiques, en CO2 et en eau (Berryman et al., 2003 ; 
Environnement Canada, 2002). Toutefois, dans les stations d’épuration des eaux usées, la seconde phase est 
rarement complétée en raison de la résistance des produits intermédiaires à la biodégradation (Ahel, Giger 
et Koch, 1994 ; Maguire, 1999). De plus, au fur et à la mesure que la chaîne polyéthoxylée diminue, le 
composé devient de plus en plus hydrophobe, ce qui cause son adsorption sur les particules en suspension 
et sur les boues (Melcer, Monteith, Staples et Klecka, 2006). En conséquence, ceux-ci ont tendance à 
concentrer les alkylphénols et les alkylphénols mono- ou diéthoxylés (CCME, 2009).   
 
Figure 5.2 Biodégradation des alkylphénols éthoxylés (tiré de : Soulier, 2012, p. 52) 
   1 : dégradation primaire  2 : dégradation totale 
Autres traitements 
Plusieurs traitements alternatifs, utilisés à moins grande échelle que la biodégradation, existent pour traiter 
les micropolluants retrouvés dans l’eau de surface, tels que les alkylphénols. Il s’agit notamment des 
procédés physiques comme l’osmose inverse, la nanofiltration, l’ultrafiltration et l’adsorption sur le charbon 





alkylphénols. Parmi celles-ci, on retrouve l’oxydation photo-catalytique, l’oxydation sonochimique, la 
photo-oxydation ainsi que les méthodes d’oxydations chimiques utilisant l’ozone, le dichlore, l’acide 
hypochloreux ou le dioxyde de chlore. (Sharma et al., 2009) 
Les stations reconnues pour être les plus efficaces pour éliminer les alkylphénols sont celles ayant soit un 
traitement à l’ozone, soit un traitement au charbon activé ou les deux combinés (INERIS, 2006). Selon une 
étude effectuée par Berryman et al. (2003), le pourcentage d’élimination du nonylphénol dans une usine 
utilisant l’ozonation est de 94 %, alors que celui du traitement au charbon activé est de 77 %. Les stations 
d’épuration utilisant un traitement composé d’ozonation suivi d’une filtration au charbon activé éliminent 
jusqu’à 99 % du nonylphénol. À titre comparatif, le pourcentage d’élimination du nonylphénol par l’osmose 
inverse et la nanofiltration varie entre 55 et 83 % (Lee et al., 2008), alors que l’élimination des alkylphénols 
par l’oxydation sonochimique se situe entre 48 et 82 % (Yim, Yoo et Maeda, 2003). 
5.5 Persistance des alkylphénols 
La persistance d’une substance dans l’environnement est souvent exprimée en termes de demi-vie dans le 
milieu environnemental donné. Le Règlement sur la persistance et la bioaccumulation de la LCPE définit 
la demi-vie comme étant : « Le temps nécessaire à la réduction de moitié, par transformation, de la 
concentration d’une substance dans un milieu donné ». Une substance est qualifiée de persistante si au moins 
l’un des critères d’évaluation présentés au tableau 5.2 est atteint. À noter que la persistance dans l’air peut 
également être jugée selon la susceptibilité d’une substance à être transportée dans l’atmosphère jusqu’à des 
régions éloignées de son point de rejet (Règlement sur la persistance et la bioaccumulation). 
Les demi-vies du butylphénol et de l’octylphénol dans différents milieux sont résumées au tableau 5.2. Étant 
donné qu’aucune de ces demi-vies n’est supérieure ou égale aux critères d’évaluation, le butylphénol et 
l’octylphénol ne sont pas considérés comme des substances persistantes au sens du Règlement sur la 
persistance et la bioaccumulation. Toutefois, il faut préciser que les critères de persistance et de 
bioaccumulation de ce règlement ont été établis pour le bannissement des composés, ce qui signifie que les 
composés peuvent être persistants ou bioaccumulables à des valeurs inférieures aux critères présentés. 
Tableau 5.2 Détermination de la persistance selon le Règlement sur la persistance et la bioaccumulation 
et demi-vie du butylphénol et de l’octylphénol dans différents milieux 
Indicateurs de persistance Critères d’évaluation Butylphénol Octylphénol 
Demi-vie dans l’air ≥ 2 jours 0,4 jour (2) 0,25 jour (1) 
Demi-vie dans l’eau ≥ 182 jours 50 jours (2) 7-50 jours (3) 
Demi-vie dans les sédiments ≥ 365 jours 150 jours (4) 150 jours (4) 
Demi-vie dans le sol ≥ 182 jours 90 jours (2) - 
(1) : Environment Agency, 2005a       (2) : EU, 2008       (3) : Johnson et al., 2000      (4) : Remberger et al., 2003 
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À titre comparatif, les demi-vies du nonylphénol dans l’air et l’eau sont respectivement de 0,3 et 150 jours. 
Dans le sol, la demi-vie est de 300 jours, ce qui dépasse le critère d’évaluation présenté au tableau 5.2. De 
ce fait, le nonylphénol est considéré comme une substance persistante selon le Règlement sur la persistance 
et la bioaccumulation. (Environnement Canada et Santé Canada, 2001) 
5.6 Devenir des alkylphénols dans les biotes 
Le butylphénol et l’octylphénol présentent un potentiel de bioaccumulation en raison de leurs propriétés 
physico-chimiques, comme un fort log Koe. Les facteurs de bioconcentration (FBC) disponibles dans la 
littérature sont présentés au tableau 5.3. 
Pour le butylphénol, un FBC de 125 a été modélisé à partir de ses propriétés physico-chimiques (EU, 2008). 
Les FBC obtenus en laboratoire sont inférieurs, ceux-ci allant de 20 à 120. L’algue verte Chlorella fusca 
présente la plus basse valeur (20) à la suite d’une exposition à 50 µg/L de butylphénol (OCDE, 2000). Les 
algues semblent moins accumuler que les autres niveaux trophiques tels les poissons. En effet, un FBC de 
120 a été mesuré chez l’ide mélanote (Leuciscus idus melanotus) exposé à 46 µg/L de butylphénol pour une 
période de 3 jours (Freitag et al., 1984). Une autre espèce de poisson, soit la carpe commune (Cyprinus 
carpio), a été exposée à 40 µg/L pendant huit semaines. Le FBC résultant pour cette espèce varie entre 20 
et 43 (OCDE, 2000). 
Un FBC de 634 a été estimé pour l’octylphénol, à partir du log Koe de 4,12 (Environment Agency, 2005a). 
Les FBC obtenus en laboratoire ou sur le terrain varient entre 74 et 471. Par exemple, une valeur de 261 a 
été obtenue chez le médaka (Oryzias latipes) et la demi-vie biologique du composé dans cet organisme était 
de 7,7 heures (Tsuda et al., 2000). Après dix jours d’exposition, Ferreira-Leach et Hill (2001) ont mesuré 
un FBC de 471 chez la truite arc-en-ciel (Oncorhynchus mykiss). Les graisses, les intestins, le foie et le 
cæcum pylorique présentaient des FBC plus élevés, ceux-ci variant entre 800 et 1 200. 
Il est intéressant de comparer ces valeurs avec celles du nonylphénol. Dans les biotes, les FBC du 
nonylphénol varient entre 0,9 et 4 120 (Environnement Canada et Santé Canada, 2001). Le FBC du 
nonylphénol est de 280 pour le saumon atlantique (Salmo salar), comparativement à 331 pour l’octylphénol 
(McLeese, Zitko, Sergeant, Burridge et Metcalfe, 1981). Chez la truite arc-en-ciel, un FBC de 98 a été 
mesuré à la suite d'une exposition au nonylphénol, ce qui est moins élevé que la valeur obtenue pour 
l’octylphénol (Lewis et Lech, 1996). Il semblerait donc que l’octylphénol possède un potentiel de 






Tableau 5.3 Facteur de bioconcentration du butylphénol et de l’octylphénol  
Espèce Butylphénol Octylphénol Référence 
Algue verte (Chlorella fusca) 34 - Freitag et al., 1984 
Ide mélanote (Leuciscus idus) 120 - OCDE, 2000 
Carpe commune (Cyprinus carpio) 20-43 74 
OCDE, 2000 ; Liu et al., 
2011 
Saumon atlantique (Salmo salar) 37 331 McLeese et al., 1981 




2005a ; EU, 2008 
Chevesne ornithorynque (Zacco playtus) - 129 Tsuda et al., 2000 
Médaka (Oryzias latipes) - 261 Tsuda et al., 2000 
Ayu (Plecoglossus altivelis) - 297 
Tsuda, Takino, Muraki, 
Harada et Kojima, 2001 
Truite arc-en-ciel (Oncorhynchus 
mykiss) 
- 471 Ferreira-Leach et Hill, 2001 
Selon le Règlement sur la persistance et la bioaccumulation de la LCPE, une substance est qualifiée de 
bioaccumulable si au moins l’un des critères présentés au tableau 5.4 est atteint. Dans le cas où le facteur 
de bioaccumulation (FBA) ne peut être calculé, le FBC peut substituer le FBA, et dans le cas où ni le FBA 
et le FBC ne peuvent être déterminés, le log de Koe peut être employé. Puisque le butylphénol et 
l’octylphénol possèdent des FBC inférieurs à 5 000 et que leur log de Koe est inférieur à 5, ils ne sont pas 
considérés comme fortement bioaccumulables selon cette définition. Toutefois, quelques études 
mentionnent qu’ils ont un certain potentiel à être bioaccumulés (Bennie, 1999 ; Environment Agency, 
2005a ; EU, 2008 ; Gauthier, 2010). Par exemple, selon Jonsson (2006), les alkylphénols présenteraient un 
fort potentiel de bioaccumulation chez les poissons et les moules. De plus, en utilisant un log de Koe de 
5,28 (valeur maximale des Koe collectés dans la littérature), la valeur estimée du FBC est de 6 000, ce qui 
suggère une forte bioconcentration dans les organismes aquatiques (Franke et al., 1994 ; Meylan et Howard, 
1995). Il est à noter que les alkylphénols à courte chaîne, tels que le butylphénol, ont un potentiel de 
bioaccumulation plus faible que ceux à longue chaîne comme l’octylphénol (DEPA, 2013). Ceci peut être 
en partie expliqué par les valeurs de leur log de Koe et leur FBC plus faibles (tableau 3.1 et tableau 5.3). 
Tableau 5.4 Détermination de la bioaccumulation selon le Règlement sur la persistance et la 
bioaccumulation   
Indicateurs de bioaccumulation Critères d’évaluation 
Facteur de bioaccumulation ≥ 5 000 
Facteur de bioconcentration ≥ 5 000 




5.6.1 Métabolisation et excrétion chez les organismes supérieurs  
Les données toxicocinétiques disponibles sur le butylphénol indiquent un pourcentage d’absorption par la 
voie orale de 73 % et de près de 100 % pour chacune des voies respiratoire et cutanée (EU, 2008 ; Freitag 
et al., 1982). Une étude avec du butylphénol radiomarqué a montré qu’une quantité inférieure à 0,01 % de 
la dose administrée par gavage est retrouvée dans les tissus adipeux et les poumons, 0,02 % dans le foie et 
0,1 % dans la carcasse (Freitag et al., 1982). Chez le rat, le butylphénol est majoritairement métabolisé en 
glucuroconjugué (67 - 71 %) et en conjugué sulfate (17 - 29 %) (EU, 2008). À la suite d’une administration 
par voie orale chez le rat, 72,9 % est éliminé dans l’urine, comparativement à 26,7 % par les fèces (Koster, 
Halsema, Scholtens, Knippers et Mulder, 1981). Ces résultats démontrent une faible rétention du 
butylphénol de l’ordre de 0,1 %. Ainsi, il apparaît que le butylphénol est peu susceptible d’être bioaccumulé 
dans la chaîne alimentaire puisque ce composé est rapidement glucuronisé ou sulfaté pour être éliminé dans 
les urines ou les fèces.   
Chez le rat, une absorption rapide de l’octylphénol est observée par la voie orale. En effet, moins de dix 
minutes après une administration par gavage, l’octylphénol a été détecté dans le sang (Certa, Fedtke, 
Wiegand, Muller et Bolt, 1996). En ce qui a trait à l’absorption respiratoire, elle est estimée négligeable en 
raison de la faible volatilité de l’octylphénol (Hamelin, 2009). L’absorption par la voie cutanée est 
également jugée négligeable, puisque seulement 1 % de nonylphénol, un composé similaire à l’octylphénol, 
est absorbé chez le rat (Monteiro-Riviere et al., 2000). Étant donné que l’octylphénol est très lipophile, il 
s’accumule de façon préférentielle dans les tissus adipeux. Ainsi, l’étude de Certa et al. (1996) démontre 
que 0,64 % de la dose administrée par gavage est distribué dans les tissus adipeux, 0,04 % dans le foie, 
0,04 % dans les reins, 0,02 % dans les muscles et moins de 0,01 % dans le cerveau et les poumons. Le 
composé n’a été détecté dans aucun autre tissu de l’animal, ce qui laisse supposer que le reste de 
l’octylphénol est éliminé. En effet, l’octylphénol est principalement métabolisé dans le foie par le 
cytochrome P-450, mais également dans l’intestin et les reins (Nomura, Daidoji, Inoue et Yokota, 2008). 
Chez le rat et la truite arc-en-ciel, la métabolisation se fait par conjugaison avec l’acide glucuronique ou au 
sulfate suivie d’une élimination rapide du produit par la voie hépatobiliaire (Ferreira-Leach et Hill, 2001 ; 
Van den Berg, Sanderson, Kurihara et Katayama, 2003). Toutefois, de grandes quantités de l’octylphénol 
peuvent s’accumuler dans divers autres tissus du poisson (Ferreira-Leach et Hill, 2001). De plus, quelques 
études effectuées sur le poisson ont démontré que le métabolisme de l’octylphénol produit des 
intermédiaires oxydatifs pouvant avoir un rôle dans la toxicité de ce composé. En effet, des catéchols libres 
peuvent être oxydés pour former des composés ortho-quinones et ortho-semi-quinones réactifs se liant par 
covalence à des protéines et pouvant ainsi exercer des effets hépatotoxiques ou cancérogènes. (Pedersen et 




6. CONCENTRATIONS ENVIRONNEMENTALES 
Les données tirées de la littérature et portant sur les concentrations environnementales des alkylphénols 
indiquent que ces composés se retrouvent dans tous les médias environnementaux. Ce chapitre permet de 
dresser un portrait de l’ampleur de la contamination par le butylphénol et l’octylphénol dans le monde entier. 
Les milieux à l’étude incluent l’atmosphère, les boues, les matières en suspension, les sédiments, les sols, 
le milieu aquatique, les eaux usées ainsi que les biotes.  
6.1 Concentrations environnementales des alkylphénols dans les milieux atmosphériques 
Entre juillet 2001 et mars 2002, Saito, Onuki et Seto (2004) ont prélevé des échantillons d’air provenant de 
33 lieux différents à Tokyo. Les résultats varient entre < 2,4 et 6,1 ng/m3 de butylphénol. Bien que la 
production annuelle d’alkylphénols des États-Unis soit près de dix fois supérieure à celle du Japon 
(tableau 4.1), les concentrations de butylphénols dans l’air extérieur y sont inférieures. En effet, les résultats 
provenant de 29 échantillons d’air extérieur se situent entre < 0,8 et 3,4 ng/m3 (Rudel et al., 2010). Le 
tableau 6.1 résume les concentrations atmosphériques de butylphénols relevées dans la littérature. 







Air extérieur Tokyo, Japon 2001-2002 < 2,4-6,1 Saito et al., 2004 
Air extérieur Californie, États-Unis 2006 < 0,8-3,4 Rudel et al., 2010 
En ce qui a trait à l’octylphénol, les concentrations mesurées dans l’air extérieur varient entre 0,01 et 
5,3 ng/m3 (tableau 6.2). Une étude américaine a démontré que les concentrations d’octylphénols sont plus 
élevées près d’un site agricole que près de sites urbain ou côtier (Van Ry et al., 2000). Les valeurs de 0,01 à 
2,5 ng/m3 du site agricole peuvent être expliquées par la présence d’alkylphénols dans les produits agricoles, 
tels que les pesticides. En Allemagne, les concentrations en octylphénols mesurées près de trafic urbain sont 
significativement plus élevées que dans une zone industrielle (Salapasidou, Samara et Voutsa, 2011). Ceci 
pourrait s’expliquer par l’abrasion des pneus, qui peut représenter une source importante d’octylphénols 
dans les milieux urbains (Marscheider-Weidemann et al., 2011). Tout comme pour le butylphénol, la plus 
forte concentration atmosphérique d’octylphénols a été mesurée au Japon, soit une concentration de 














New York, États-Unis 1998 0,01-0,74 Van Ry et al., 2000 
Air extérieur 
(côtier) 
New York, États-Unis 1998 < LD-1,0 Van Ry et al., 2000 
Air extérieur 
(agricole) 
New York, États-Unis 1998 0,01-2,5 Van Ry et al., 2000 
Air extérieur Bayreuth, Allemagne 2001 0,02-0,16 
Berkner, Streck et 
Herrmann, 2004 
Air extérieur Tokyo, Japon 2001-2002 < 2-5,3 Saito et al., 2004 
Air extérieur 
(urbain) 
Thessaloniki, Grèce 2007 0,01-0,12 




Thessaloniki, Grèce 2007 < LD-0,02 
Salapasidou et al., 
2011 
LD : Limite de détection 
6.2 Concentrations environnementales des alkylphénols dans les boues, les matières en suspension, les  
sédiments et les sols 
Le tableau 6.3 énumère les concentrations de butylphénols retrouvées dans les boues, les matières en 
suspension, les sédiments et les sols. La plus forte concentration (0,21 µg/g) a été mesurée dans les boues 
provenant de chambres anaérobies de stations d’épuration en Suède (Remberger et al., 2003). Comme 
discuté dans le chapitre 5, la présence d’oxygène est susceptible de favoriser la dégradation des 
alkylphénols. Ainsi, les conditions anaérobies de cette étude pourraient justifier, en partie, le résultat mesuré 
dans ces boues. Dans les sols agricoles de l’Europe, une valeur estimée de 0,00004 µg/g a été modélisée, en 
supposant un taux de déposition de boues provenant de stations de traitement des eaux usées de 0,5 kg/m2/an 
(EU, 2008). Les valeurs mesurées dans l’environnement sont légèrement plus élevées, celle-ci étant de 
0,0006 à 0,0017 µg/g en Suède (Remberger et al., 2003). Dans les sédiments, les concentrations mesurées 
varient entre 0,001 et 0,048 µg/g. Les concentrations les plus élevées ont été mesurées en Corée du Sud. Le 
manque d’installations adéquates de traitement des eaux usées et les rejets non autorisés seraient 
responsables des concentrations en alkylphénols retrouvées dans l’environnement de ce pays (Koh, Khim, 





Tableau 6.3 Concentrations de butylphénols mesurées dans les boues, les matières en suspension, les 






Suède (municipal) 0,0019-0,0026 Hajslova, 2002 
Suède < 0,001-0,21 Remberger et al., 2003 
Matières en 
suspension 
Rivière Elbe et Tributaires, 
Allemagne 
0,023-0,093 
Heemken, Reincke, Stachel et 
Theobald, 2001 
Sédiments 
Suède 0,0015-0,028 Remberger et al., 2003 
Corée du Sud < 0,001-0,048 Koh et al., 2006 
Sols 
Europe (agricole, valeur 
estimée) 
0,00004 EU, 2008 
Suède 0,0006-0,0017 Remberger et al., 2003 
Le tableau 6.4 présente les concentrations d’octylphénols mesurées dans les boues, les matières en 
suspension, les sédiments et les sols. Sur l’ensemble des échantillons répertoriés dans la littérature consultée, 
la valeur maximale mesurée se retrouve dans les boues du Canada. Lee et Peart (2002) ont analysé des 
échantillons de boues brutes et digérées provenant de sept provinces du Canada. L’octylphénol était présent 
dans les 35 échantillons analysés. Selon cette étude, l’accumulation des alkylphénols dans ce milieu peut 
être expliquée par leur faible taux de dégradation ainsi que de l’apport continu de ces composés dans les 
eaux usées domestiques et industrielles. Dans les sédiments, la concentration la plus élevée est également 
retrouvée au Canada. L’étude effectuée par Bennett et Metcalfe (1998) indique que la concentration de 
23,7 µg/g a été mesurée dans des sédiments situés près d’un exutoire d’eaux usées en Ontario. Cette valeur 
est ainsi expliquée par la proximité d’une source d’octylphénols, soit une station de traitement des eaux 
usées. En France, une étude a analysé la concentration en octylphénols de quatre sites différents (rural, 
urbain, agricole et industriel). Les résultats démontrent que les sédiments du site ayant absorbé le plus 
d’octylphénols sont ceux ayant la proportion la plus élevée de carbone organique total, c’est-à-dire le milieu 
urbain (Fenet et al., 2003). Finalement, la seule donnée disponible pour la présence d’octylphénols dans les 
sols est celle de Remberger et al. (2003) qui indique des concentrations variant de 0,0008 à 0,0021 µg/g 
dans un site industriel de la Suède. 
Tableau 6.4 Concentrations d’octylphénols mesurées dans les boues, les matières en suspension, les 






Toronto, Canada 9,2-12,1 Lee et Peart, 1995 
Lac Ontario, Canada 21,8 Bennett et Metcalfe, 1998 
Pays-Bas (municipal) 2 Belfroid et al., 1999 
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Tableau 6.4 Concentrations d’octylphénols mesurées dans les boues, les matières en suspension, les 






Pays-Bas (industriel) 24 Belfroid et al., 1999 
États-Unis 0,5-12,6 
La Guardia, Hale, Harvey et Mainor, 
2001 
Canada 0,8-43,9 Lee et Peart, 2002 
Suède 0,076-8,7 Remberger et al., 2003 
Toronto, Canada 1,9-13,4 Lee, Peart, Chan et Gris, 2004 
France 2,6 





Isobe, Nishiyama, Nakashima et 
Takada, 2001 
Grèce 0,03-0,36 Arditsoglou et Voutsa, 2009 
Sédiments 




Bennie, Sullivan, Lee, Pearl et 
Maguire, 1997 
Canada < 0,01-20 Bennie, Sullivan, Lee et Maguire, 1998 
Lac Ontario, Canada 0,004-23,7 Bennett et Metcalfe, 1998 
Rivière Détroit, États-Unis 0,005-1,41 Bennett et Metcalfe, 1998 
Rivière Tees, Royaume-Uni 0,002-0,34 Lye, Frid, Gill, Cooper et Jones, 1999 
France (rural) 0,012 Fenet et al., 2003 
France (urbain) 0,491 Fenet et al., 2003 
France (agricole) 0,001 Fenet et al., 2003 
France (industriel) 0,005 Fenet et al., 2003 
États-Unis 8,22 Hale et al., 2000 
Rivière Elbe, Allemagne 0,021-0,086 Heemken et al., 2001 
Japon 0,003-0,67 Isobe et al., 2001 
États-Unis 0,002-0,008 Ferguson, Iden et Brownawell, 2001 
Portugal < 0,001-0,0086 
Petrovic, Lacorte, Viana et Barceló, 
2002 
Rivière Elbe, Allemagne 0,062 Stachel et al., 2003 
Suède 0,0002-0,088 Remberger et al., 2003 
Espagne 0,03-0,10 Lacorte et al., 2006 
Corée du Sud < 0,001-0,024 Koh et al., 2006 
États-Unis 0,02 Mayer et al., 2007 
Danemark 0,004-0,088 Nordemann Jensen et al., 2010 
Chine 1,61-2,23 Yu, Zhai, Hou, et Sun, 2009 
Fleuve l’Ebre, Espagne 0,001-0,143 
Navarro, Tauler, Lacorte et Barceló, 
2010 
Espagne 0,003 Brix et al., 2010 
Rivière Pearl, Chine 0,0003-0,0030 Chen et al., 2014 
Sols Suède (industriel) 0,0008-0,0021 Remberger et al., 2003 
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6.3 Concentrations environnementales des alkylphénols dans le milieu aquatique 
Les concentrations environnementales de butylphénols mesurées dans le milieu aquatique se situent entre 
< 0,003 et 2,30 µg/L (tableau 6.5). Entre mai et décembre 2000, Basheer, Lee et Tan (2004) ont analysé 
28 échantillons issus des eaux côtières de Singapour. Une concentration de 2,30 µg/L a été mesurée près du 
parc Sembawang. Selon les auteurs, cette valeur élevée peut être justifiée par la forte circulation de bateaux 
et de navires ainsi que par les rejets d’effluents d’eaux usées provenant de deux usines de traitement des 
eaux usées à proximité du site. Ailleurs dans le monde, la présence de butylphénol dans les milieux 
aquatiques étudiés est de moins grande envergure selon les données disponibles dans la littérature. 
Tableau 6.5 Concentrations de butylphénols mesurées dans le milieu aquatique 
Milieu Localisation Concentration (µg/L) Référence 
Eaux de surface Autriche 0,039 
Scharf, Sattelberger et 
Lorbeer, 1999b 
Eaux de surface 
Rivière Elbe et 
tributaires, Allemagne 
0,001-0,078 Heemken et al., 2001 
Eaux de surface 
Rivière Weissen Elster, 
Allemagne 
0,001-0,005 Heemken et al., 2001 
Eaux de surface Suède < 0,003-0,14 Remberger et al., 2003 
Eaux côtières Singapour 0,01-2,30 Basheer et al., 2004 
Les concentrations d’octylphénols mesurées dans le milieu aquatique sont présentées au tableau 6.6. Les 
données varient entre 0,0008 et 13 µg/L pour les eaux de surface et de 0,01 à 1,5 µg/L pour les eaux 
souterraines. Les données canadiennes les plus récentes sont issues de travaux d’Environnement et 
Changement climatique Canada (2009) sur la présence de produits pharmaceutiques et de soins personnels 
dans les eaux du fleuve Saint-Laurent. En 2006, l’octylphénol a été retrouvé dans 97 % des échantillons 
recueillis aux stations du suivi de la qualité de l’eau, à des concentrations allant jusqu’à 0,011 µg/L. D’après 
une étude réalisée en France, les eaux de surface d’origine industrielle (< 0,001-0,077 µg/L) et urbaine 
(0,012-0,070 µg/L) possèdent des concentrations en octylphénols supérieures à celles d’origine rurale 
(< 0,001-0,007 µg/L) et agricole (0,002-0,004 µg/L) (Fenet et al., 2003). Des études japonaises ont 
démontré que la contamination des eaux de surface par les alkylphénols varie en fonction des saisons, les 
concentrations d’octylphénols étant plus élevées pendant la saison chaude au Japon (Isobe et al., 2001 ; 
Tsuda et al., 2000). Ceci pourrait s’expliquer par la hausse de l’activité microbienne à des températures plus 










Eaux de surface Rivière Lea, Angleterre 0,4 Blackburn et Waldock, 1995 
Eaux de surface Estuaire Tees, Angleterre 13 Blackburn et Waldock, 1995 
Eaux de surface 
Rivière Dart, Royaume-
Uni 
< 0,02-0,12 Warhurst, 1995 
Eaux de surface Ontario, Canada < 0,005-0,47 Bennie et al., 1997 
Eaux de surface États-Unis < 0,002-0,7 Snyder et al., 1999 
Eaux de surface Lac Biwa, Japon 0,01-0,09 Tsuda et al., 2000 
Eaux de surface 
Baie de la Jamaïque, 
États-Unis 
0,0016-0,007 Ferguson et al., 2001 
Eaux de surface Allemagne 0,008-0,054 Kuch et Ballschmiter, 2001 
Eaux de surface Japon 0,01-0,18 Isobe et al., 2001 
Eaux de surface Espagne < 0,001-0,770 Petrovic et al., 2002 
Eaux de surface 
(agricole) 
Bassin de Seine, France 0,002-0,004 Fenet et al., 2003 
Eaux de surface 
(industriel) 
Bassin de Seine, France < 0,001-0,077 Fenet et al., 2003 
Eaux de surface 
(urbain) 
Bassin de Seine, France 0,012-0,070 Fenet et al., 2003 
Eaux de surface (rural) Bassin de Seine, France < 0,001-0,007 Fenet et al., 2003 
Eaux souterraines Espagne 1,5 
Latorre, Lacorte et Barceló, 
2003 
Eaux côtières Singapour 0,01-0,80 Basheer et al., 2004 
Eaux de surface Rivière Haihe, Chine 0,018-0,020 Jin et al., 2004 
Eaux souterraines Australie 0,042 
Hohenblum, Gans, Moche, 
Scharf et Lorbeer, 2004 
Eaux de surface 
Rivière Weser, 
Allemagne 
0,0019-0,101 Environment Agency, 2005a 
Eaux de surface Pays-Bas 0,05-6,3 Vethaak et al., 2005 
Eaux de surface Portugal 0,07-2,3 Quiros et al., 2005 
Eaux de pluie Pays-Bas 0,28 Vethaak et al., 2005 
Eaux de surface 
Fleuve Tamise, 
Allemagne 
< 0,02-0,43 OSPAR Commission, 2006 
Eaux de surface Estuaires, Allemagne 0,0008-0,0013 OSPAR Commission, 2006 
Eaux de surface 
Rivières Seveso et 
Lambro, Italie 
0,016-0,111 
Loos, Hanke, Umlauf et 
Eisenreich, 2007 
Eaux de surface Ontario, Canada 0,005-0,12 Mayer et al., 2007 
Eaux de surface Chine 0,027-1,44 Wu et al., 2007 
Eaux de surface Allemagne < 0,010-0,420 Quednow et Püttmann, 2008 
Eaux de surface Rivière Ter, Espagne 0,10-3,98 
Céspedes, Lacorte, Ginebreda 
et Barceló, 2008 
Eaux de surface Golfe Thermaïque, Grèce 0,005-0,078 Arditsoglou et Voutsa, 2009 
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Eaux de surface Rivière Glatt, Suisse 0,0012-0,0069 
Jonkers, Kohler, 
Dammshäuser et Giger, 2009 
Eaux de pluie (urbain) France 0,1-9,17 Zgheib, 2009 
Eaux de surface Rivière Pearl, Chine 0,001-3,15 Zhao et al., 2009 
Eaux de surface 
Fleuve Llobregat, 
Espagne 
0,06-0,9 Brix et al., 2010 
Eaux de surface Back River, États-Unis 0,003-0,220 
Loyo-Rosales, Rice et 
Torrents, 2010 
Eaux souterraines Europe 0,001-0,041 Loos et al., 2010 
Eaux de surface Fleuve l’Ebre, Espagne 0,01-1,5 Navarro et al., 2010 
Eaux de surface Singapour 0,008-0,042 
Xu, Luo, Pal, Gin et 
Reinhard, 2011 
Eaux de ruissellement 
(urbain) 
Singapour 0,120 Xu et al., 2011 
Eaux de surface Rivière Jialu, Chine 0,02-0,06 
Zhang, Song, Kondoh, Xia et 
Tang, 2011 
Eaux de surface Rivière Pearl, Chine 0,0028-0,581 Chen et al., 2014 
6.4 Concentrations environnementales des alkylphénols dans les eaux usées 
Le tableau 6.7 présente les concentrations de butylphénols mesurées dans les eaux usées de l’Autriche, 
l’Allemagne et la Suède. Les valeurs sont comprises entre 0,009 et 0,887 µg/L.  La comparaison entre les 
eaux usées brutes et les eaux usées traitées permet de constater que les stations de traitement des eaux usées 
éliminent une certaine quantité de butylphénols (Hajslova, 2002 ; Scharf et al., 1999a). Dans les 14 stations 
de traitement des eaux usées étudiées par Scharf et al. (1999a), un pourcentage de retrait du butylphénol 
entre 3 et 94 % a été observé. Toutefois, deux stations présentaient une augmentation des concentrations de 
butylphénols entre l’affluent et l’effluent. Cela pourrait être expliqué par la formation de butylphénol lors 
de la dégradation d’autres alkylphénols, tels que le nonylphénol. Les eaux usées d’origine domestique 











Eaux usées brutes (municipal) Autriche 0,063-0,887 Scharf et al., 1999a 
Eaux usées traitées (municipal) Autriche < 0,05-0,448 Scharf et al., 1999a 
Eaux usées (industriel) Allemagne 0,388-0,808 Heemken et al., 2001 
Eaux usées (municipal) Allemagne 0,009-0,033 Heemken et al., 2001 
Eaux usées brutes (municipal) Suède 0,046-0,098 Hajslova, 2002 
Eaux usées traitées (municipal) Suède 0,052-0,059 Hajslova, 2002 
Pour l’octylphénol, les concentrations recensées dans les eaux usées, figurant dans le tableau 6.8, varient de 
0,0012 à 66 µg/L. Les plus fortes concentrations mesurées proviennent d’eaux usées d’origine industrielle 
en Espagne, qui sont de 66,6 µg/L dans les affluents et de 53,8 µg/L dans les effluents (Sanchez-Avila, 
Bonet, Velasco et Lacorte, 2009). Selon les auteurs, ces valeurs sont expliquées par la proximité des usines 
de textiles, de peintures, d’encres, de plastiques et de polymères où il est fort probable que des composés à 
base d’octylphénol soient utilisés. La faible réduction de l’octylphénol au sein des stations de traitement 
échantillonnées en Espagne serait due au fait que leurs traitements spécifiques ne visent pas à éliminer ce 
type de composés (Sanchez-Avila et al., 2009). Au Canada, Lee, Peart et Svoboda (2005) ont rapporté des 
concentrations d’octylphénols allant de 0,38 à 3,56 μg/L dans les eaux usées brutes et de 0,01 à 0,47 μg/L 
dans les eaux usées traitées dans huit usines de traitement des eaux usées de l’Ontario. Dans la majorité des 
études consultées, les concentrations en octylphénols à la sortie des stations sont moindres que celles à 
l’entrée (Bennie et al., 1998 ; Céspedes et al., 2008 ; Gilbert, Gasperi, Rocher, Lorgeoux et Chebbo, 2012 ; 
Isobe et Takada, 2004 ; Jonkers et al., 2009 ; Körner et al., 2000 ; Nakada, Tanishima, Shinohara, Kiri et 
Takada, 2006). Toutefois, leur présence dans les effluents des usines de traitement des eaux usées indique 
que leur traitement demeure incomplet. 





Eaux usées traitées Ontario, Canada 0,12-1,7 Lee et Peart, 1995 
Eaux usées traitées (textile) Angleterre 0,5 Blackburn et Waldock, 1995 
Eaux usées brutes Canada < 0,005-21,0 Bennie et al., 1998 
Eaux usées traitées Canada < 0,005-0,37 Bennie et al., 1998 
Eaux usées brutes (municipal) Allemagne 0,321 Körner et al., 2000 
Eaux usées traitées (municipal) Allemagne 0,281 Körner et al., 2000 
Eaux usées traitées Japon 0,02-1,82 Isobe et al., 2001 
Eaux usées traitées (municipal) Allemagne 0,0022-0,0073 Kuch et Ballschmiter, 2001 
Eaux usées traitées (municipal) Suisse 0,167-0,301 









Eaux usées brutes Japon 0,04-0,08 Isobe et Takada, 2004 
Eaux usées traitées Japon 0,01 Isobe et Takada, 2004 
Eaux usées brutes Ontario, Canada 0,38-3,56 Lee et al., 2005 
Eaux usées traitées Ontario, Canada 0,01-0,47 Lee et al., 2005 
Eaux usées traitées Pays-Bas 0,45-1,3 Vethaak et al., 2005 
Eaux usées brutes Allemagne 0,272 Environment Agency, 2005a 
Eaux usées brutes Japon 0,03-3,0 Nakada et al., 2006 
Eaux usées traitées Japon 0,015-0,15 Nakada et al., 2006 
Eaux usées États-Unis 0,21-1,58 
Loyo-Rosales, Rice et Torrents, 
2007 
Eaux usées brutes Espagne 1,26-3,16 Céspedes et al., 2008 
Eaux usées traitées Espagne 0,13-0,33 Céspedes et al., 2008 
Eaux usées brutes Espagne 66,6 Sanchez-Avila et al., 2009 
Eaux usées traitées Espagne 53,8 Sanchez-Avila et al., 2009 
Eaux usées brutes Suisse 0,0012-3,860 Jonkers et al., 2009 
Eaux usées traitées Suisse 0,0012-0,0088 Jonkers et al., 2009 
Eaux usées brutes France 0,2-0,25 Gilbert et al., 2012 
Eaux usées traitées France 0,025-0,070 Gilbert et al., 2012 
6.5 Concentrations environnementales des alkylphénols dans les biotes 
Les concentrations de butylphénols mesurées dans les biotes sont présentées dans le tableau 6.9. Entre juin 
2000 et février 2001, des échantillons entiers (palourdes) ou partiels (tissus musculaires de calmars, 
crevettes, crabes et poissons) ont été prélevés sur des fruits de mer provenant de divers supermarchés de 
Singapour. Le butylphénol a été retrouvé dans tous les échantillons à des concentrations variant entre 6,5 et 
24 ng/g. Selon cette étude, l’organisme ayant la plus faible concentration de butylphénol est la cythérée 
commune (Meretrix meretrix), alors que le crabe bleu (Portunus pelagicus) présente la plus forte 
concentration. (Basheer et al., 2004) Hansen et Lassen (2008) ont étudié la présence des alkylphénols dans 
le foie de mammifères marins. Une concentration de 100 ng/g a été mesurée chez le globicéphale commun 
(Globicephala melas) et des concentrations allant de 29 à 129 ng/g ont été décelées chez le phoque commun 







Tableau 6.9 Concentrations de butylphénols mesurées dans les biotes 







Singapour 24,0 Basheer et al., 2004 
Crevette 
Crevette géante tigrée 
(Penaeus monodon) 




Singapour 8,8 Basheer et al., 2004 
Cythérée commune 
(Meretrix meretrix) 





Ferrara, Fabietti, Delise, 
Bocca et Funari, 2001 
Calmar sp. 
(Loligo sp.) 









Danemark 29-109 Hansen et Lassen, 2008 
Globichépale commun 
(Globicephala melas) 
Îles Féroé 100 Hansen et Lassen, 2008 
Les concentrations d’octylphénols mesurées chez les organismes vivants varient entre 0,2 ng/g chez l’algue 
Fucus vesiculosus et 472 ng/g chez le phoque commun (tableau 6.10). Tout comme pour le butylphénol, 
l’octylphénol est retrouvé en forte concentration chez le crabe et la crevette, avec des valeurs respectives de 
20,2 et 20,4 ng/g (Basheer et al., 2004). En Italie, Ferrara et al. (2001) ont étudié la contamination par les 
alkylphénols des fruits de mer récoltés dans 15 ports longeant la mer Adriatique. L’octylphénol a été 
retrouvé à un niveau de 18,6 ng/g chez les calmars, 4,9 ng/g chez les moules et 2,8 ng/g chez les palourdes. 
Chez le poisson, des études menées de 1999 à 2004 dans différents pays ont démontré des accumulations 
allant de 0,02 à 11,7 ng/g chez différentes espèces.  
Il est possible d’observer une augmentation des concentrations de butylphénols et d’octylphénols au sein 
des organismes du bas vers le haut de la chaîne trophique. Le phénomène de bioamplification pourrait être 
à l’origine de cette tendance. La variabilité des concentrations dans les organismes aquatiques peut 
également être influencée par d’autres facteurs tels que les habitudes alimentaires, le métabolisme, les 
niveaux de contamination des habitats, la biotransformation et la capacité d’excrétion (Kovarova, Blahova, 





Tableau 6.10 Concentrations d’octylphénols mesurées dans les biotes 













Italie 3,9-18,6 Ferrara et al., 2001 
Calmar sp. 
(Loligo sp.) 




Singapour 20,2 Basheer et al., 2004 
Crevette 
 
Crevette géante tigrée 
(Penaeus monodon) 




Ferrara, Fabietti, Delise 



































Italie 2,7-2,8 Ferrara et al., 2001 
Arche granuleuse 
(Anadara granosa) 





Böhmer et Wenzei, 
1999 
Brème d’eau douce 
(Abramis brama) 
Allemagne < 0,2-5,5 




Suède 0,2-1,7 Hajslova, 2002 
Omble chevalier 
(Salvelinus alpinus) 
Suède 1,2-3,1 Hajslova, 2002 
Brème d’eau douce 
(Abramis brama) 
Suède 7,42-11,7 Hajslova, 2002 
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Tableau 6.10 Concentrations d’octylphénols mesurées dans les biotes (suite) 







Singapour 31,4 Basheer et al., 2004 
Maquereau commun 
(Scomber scombrus) 
Italie 2,6-3,8 Ferrara et al., 2005 
Rouget de vase 
(Mullus barbatus) 
Italie 1,4-2,3 Ferrara et al., 2005 
Sole commune 
(Solea vulgaris) 
Italie 1,2-1,7 Ferrara et al., 2005 
Anchois du Pérou 
(Engraulis 
enchrascicolus) 











7. TOXICITÉ CHEZ LES ORGANISMES AQUATIQUES 
Dans le but de bien évaluer les impacts environnementaux du butylphénol et de l’octylphénol, leur potentiel 
toxique sur les organismes exposés doit être déterminé. L’objectif de ce chapitre est d’identifier les effets 
toxiques reconnus des composés à l’étude chez les organismes aquatiques. La toxicité aiguë et chronique de 
ces substances sera évaluée à la suite d’une revue des articles disponibles dans la littérature, tout comme 
leur potentiel génotoxique, leur potentiel de perturbation endocrinienne et les effets de ces substances sur la 
reproduction.  
7.1 Toxicité aiguë 
La toxicité aiguë des alkylphénols a fait l’objet de nombreuses recherches. La toxicité est dite aiguë lorsque 
le bioessai se déroule sur une courte période de temps, sans gravement affecter l’organisme exposé. Les 
expositions de courte durée sont celles qui représentent une faible proportion de la durée de vie d’un 
organisme donné. La durée des expositions dites aiguës varie donc selon le niveau trophique. En général, 
des expositions de courte durée sont de 96 heures et moins pour les vertébrés et de 48 heures et moins pour 
les invertébrés. Dans le cadre de cet essai, les temps d’exposition sélectionnés variaient entre 24 et 96 heures. 
Parmi les données recueillies dans la littérature, la toxicité des composés à l’étude a été évaluée selon la 
concentration d’un composé dans l’eau entraînant la mort de 50 % des organismes expérimentaux (CL50) 
ou par la concentration effective d’une substance dans l’eau entraînant un effet toxique sur 50 % des 
individus exposés (CE50). (Gilbert-Pawlik, 2011) La concentration d’un composé nécessaire pour inhiber 
de 50 % un processus biologique (CI50) peut également être utilisée. Les données de toxicité aiguë 
retrouvées dans la littérature pour le butylphénol et l’octylphénol sont résumées aux tableaux 7.1 et 7.2 
respectivement.  
7.1.1 Butylphénol 
Pour les invertébrés d’eau douce, des tests d’immobilisation sur la daphnie (Daphnia magna) ont été réalisés 
conformément à la norme d’essai allemande DIN 8412 (Kühn, Pattard, Pernak et Winter, 1989). À la suite 
d’une exposition de 48 heures au butylphénol, une CE50 de 3,9 mg/L a été déterminée. La toxicité aiguë du 
butylphénol a également été évaluée pour les invertébrés d’eau salée. McLeese, Zitko et Peterson (1979) 
ont étudié la toxicité d’une gamme d’alkylphénols chez la crevette marine Crangon septemspinosa dans des 
conditions statiques (absence de renouvellement du milieu) de 96 heures. Une concentration de 1,9 mg/L 
de butylphénol a provoqué la mortalité de 50 % des organismes exposés. Parmi celles étudiées, cette espèce 
semble être la plus sensible à une exposition au butylphénol. 
En ce qui a trait aux poissons, des essais de toxicité aiguë ont été réalisés chez le médaka selon la Ligne 
directrice TG 203 de l’OCDE. Dans des conditions semi-statiques (renouvellement périodique du milieu), 
la concentration entraînant la mortalité de 50 % des organismes exposés était de 5,1 mg/L de butylphénol 
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pour des expositions de 24, 48, 72 et 96 heures (OCDE, 2000). Des CL50 équivalentes ont été déterminées 
chez le méné à grosse tête à la suite d’essais réalisés avec un renouvellement continu du milieu, sur une 
période de 96 heures (Holcombe, Phipps, Knuth et Felhaber, 1984 ; Geiger, Northcott, Call et Brooke, 
1985). 

















24 h 4,2 
Kühn et al., 1989 







CL10 (mortalité) 96 h 7,2 Lee, Raisuddin, 
Hwang, Park et 
Lee, 2007 
CL50 (mortalité) 96 h 22,0 




CL50 (mortalité) 96 h 1,9 








24 h 5,1 
OCDE, 2000 
48 h 5,1 
72 h 5,1 
96 h 5,1 




24 h 6,2 
Holcombe et al., 
1984 
48 h 5,7 
72 h 5,3 
96 h 5,1 
CL50 (mortalité) 
24 h 6,25 Geiger, et al., 
1985 96 h 5,15 
Carpe commune 
(Cyprinus carpio) 
CL50 (mortalité) 96 h 6,9 
Barse, 
Chakrabarti, 
Ghosh, Pal et 
Jadhao, 2006 
7.1.2 Octylphénol 
De nombreuses études ont évalué la toxicité aiguë de l’octylphénol (tableau 7.2). Sur l’ensemble des 
données collectées, la daphnie présente la concentration ayant entraîné la mort de 50 % des organismes 
exposés la plus faible, 0,011 mg/L, à la suite d’une exposition de 48 heures dans des conditions statiques. 
Lors du bioessai, la température de l’eau était de 25 °C et le pH de 7,8. (Ra, Oh, Lee et Kim, 2008) Parmi 
les données disponibles sur les invertébrés aquatiques d’eau salée, c’est la crevette Americamysis bahia qui 
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apparaît la plus sensible à l’octylphénol. Dans des conditions statiques, une CL50 de 0,036 mg/L a été 
calculée pour une durée d’exposition de 96 heures (Cripe, Ingley-Guezou, Goodman et Forester, 1989).  
Chez le méné à grosse tête, la concentration provoquant la mortalité de 50 % des organismes exposés dans 
des conditions de renouvellement continu de milieu à l’octylphénol pendant 48 heures est de 0,25 mg/L. 
Une valeur équivalente a été mesurée pour l’ide mélanote (Leuciscus idus), soit une CL50 de 0,26 mg/L pour 
une durée d’exposition de 96 heures, dans des conditions semi-statiques. (OCDE, 1995) Dans de l’eau de 
mer naturelle filtrée et ajustée à environ 14 g/L de salinité, à un pH de 8,54 et à une température de 27 °C, 
une CL50 de 0,72 mg/L a été calculée chez le cyprinodon à la suite d’une exposition de 72 heures (Karels, 
Manning, Brouwer et Brouwer, 2003).  

















24 h 0,26 
OCDE, 1995 
48 h 0,27 
48 h 0,09 
Zou et Fingerman, 
1999 






96 h 0,0133 Sims et 
Whitehouse, 1998 











et Kusk, 2001 
Americamysis 
bahia 





96 h 1,1 




CL50 (mortalité) 48 h 0,62 
Marcial, Hagiwara 
et Snell, 2003 
CL10 (mortalité) 96 h 0,150 
Lee et al., 2007 





















CL50 (mortalité) 96 h 0,37 
Wenzel, Schäfers, 
Vollmer, Michna 




CL50 (mortalité) 48 h 0,6 
OCDE, 1995 CL50 (mortalité) 96 h 0,260 





CL50 (mortalité) 24 h 0,45 Servos, 1999 





24 h 0,29 
OCDE, 1995 
48 h 0,25 
72 h 0,25 







CL50 (mortalité) 72 h 0,72 Karels et al., 2003 
De façon générale, les données de toxicité aiguë indiquent que les organismes aquatiques semblent plus 
sensibles aux alkylphénols à longue chaîne comme l’octylphénol que ceux à courte chaîne tels le 
butylphénol. À titre d’exemple, pour le méné à grosse tête, une CL50 (96 h) de 5,1 mg/L a été calculée pour 
le butylphénol par rapport à 0,29 mg/L pour l’octylphénol. Servos (1999), qui a comparé la toxicité entre 
les alkylphénols à longue chaîne, mentionne que l’octylphénol et le nonylphénol présentent par contre des 
toxicités aiguës similaires chez les poissons, les invertébrés aquatiques et les algues. 
7.2 Toxicité chronique 
Certains effets néfastes peuvent prendre plusieurs jours ou de nombreuses semaines avant d’apparaître. De 
ce fait, la toxicité aiguë ne permet pas de prédire ce type de toxicité d’un composé. Ainsi, la toxicité 
chronique est souvent évaluée en fonction d’effets sous-létaux comme des changements dans les taux de 
croissance ou de reproduction des organismes exposés à des concentrations plus faibles et sur une longue 
période (Ministère du Développement durable, de l’Environnement, de la Faune et des Parcs [MDDEFP], 
2013). La notion de longue durée correspond à une période de temps significative pour l’individu et la 
pérennité de l’espèce, soit un cycle de vie complet ou partiel lorsque l’exposition commence avec des œufs 
ou des juvéniles nouvellement éclos ou encore sur un stade de vie précoce lorsque les organismes sont 
exposés au moment de la fécondation. La plupart des données de toxicité chronique publiées portent sur les 
effets du nonylphénol, celles sur la toxicité des autres alkylphénols demeurent peu nombreuses. Les résultats 
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portant sur la toxicité chronique du butylphénol et de l’octylphénol sur le biote aquatique sont présentés 
dans les tableaux 7.3 et 7.4 respectivement.  
7.2.1 Butylphénol 
Dans la littérature consultée, seulement deux études rapportent les effets chroniques du butylphénol 
(tableau 7.3). Waern (2000) a évalué la toxicité du butylphénol chez l’algue verte Scenedesmus subspicatus 
lors d’un essai suivant la Ligne directrice TG 201 de l’OCDE. Une inhibition de la croissance de l’algue de 
50 % a été observée à la suite d’une exposition à 11 mg/L de butylphénol pendant 72 heures. L’inhibition 
de la croissance a été quantifiée à partir des mesures de la biomasse algale en fonction du temps. 
L’OCDE (2000) a étudié le taux de reproduction de la daphnie en respectant la Ligne directrice TG 202. 
Dans de l’eau du réseau déchlorée, 40 daphnies (10 daphnies par traitement) ont été exposées à cinq 
concentrations de butylphénol (0,073 ; 0,23 ; 0,73 ; 2,3 et 7,3 mg/L). La concentration inhibant 50 % du taux 
de reproduction a été estimée à 2,0 mg/L de butylphénol durant 21 jours. Des études complémentaires sont 
nécessaires pour évaluer les effets d’une exposition chronique au butylphénol chez les organismes 
aquatiques.  
Tableau 7.3 Toxicité chronique du butylphénol chez différents organismes aquatiques 

































L’exposition de l’algue verte Scenedesmus subspicatus à l’octylphénol, pendant 72 heures, a permis de 
calculer une CE50 de 1,1 mg/L (OCDE, 1995). Dans les eaux salées, la toxicité de l’octylphénol a été étudiée 
chez la diatomée Bellerochea polymorpha en utilisant la densité de population comme critère d’évaluation. 
La CE50 est de 0,09 mg/L à la suite d’une exposition de 48 heures (Walsh et al., 1988). 
Une CE50 de 0,34 mg/L d’octylphénol a été déterminée sur la reproduction de Daphnia magna, à la suite 
d’un essai de 21 jours réalisé selon la méthode de l’Environmental Protection Agency (EPA) par 
renouvellement du milieu (OCDE, 1995). Un invertébré d’eau salée semble plus sensible à ce composé que 
la daphnie. En effet, la toxicité de l’octylphénol a été étudiée chez le crustacé marin Acartia tonsa dans le 
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but d’évaluer les impacts de cet alkylphénol sur le développement de l’œuf de ces organismes, soit jusqu’à 
ce qu’environ 50 % des larves du groupe témoin aient atteint le stade copépodite, c’est-à-dire les larves 
possédant une morphologie adulte. La CE50 obtenue à la suite d’une exposition de cinq jours était de 
0,013 mg/L d’octylphénol (Andersen et al., 2001).  
Chez les poissons, une exposition en renouvellement continu, d’une durée de 14 jours, à une concentration 
de 0,12 mg/L d’octylphénol a provoqué la mortalité de 50 % des truites arc-en-ciel exposées (OCDE, 1995). 
Dans une autre étude, pour évaluer les effets potentiels de l’octylphénol sur le développement embryonnaire 
du médaka, des œufs fécondés ont été exposés, en conditions statiques, à des concentrations de 0,45 à 
0,94 mg/L. Les poissons ont été exposés du jour 0 (fertilisation) au jour 17. À la fin des 17 jours 
d’exposition, la CL50 était de 0,45 mg/L d’octylphénol. Une des anomalies du développement rencontrées 
chez les embryons et les larves exposés était l’incapacité de gonfler leur vessie natatoire. La CE50 calculée 
pour ce paramètre était de 0,4 mg/L pour une durée d’exposition de 17 jours. (Gray et Metcalfe, 1999)  













CE50 (croissance) 72 h 1,1 OCDE, 1995 
Selenastrum 
capricornutrum 






48 h 0,09 
Walsh et al., 
1988 Skeletonema 
costatum 























CL50 (mortalité) 5 j 0,58 
Cruz-Li, 2004 




CL50 (mortalité) 6 j 0,17 
OCDE, 1995 














7.3 Potentiel de perturbation endocrinienne 
De nombreuses études ont démontré que les alkylphénols sont des perturbateurs endocriniens (Jobling et 
Sumpter, 1993 ; Kwack et al., 2002 ; Servos, 1999 ; White, Jobling, Hoare, Sumpter et Parker, 1994). Ce 
sont des substances exogènes altérant les fonctions du système endocrinien et pouvant induire des effets 
délétères sur la santé d’un organisme, de ses descendants ou de sous-populations (International Programme 
on Chemical Safety [IPCS], 2002). Les perturbateurs endocriniens peuvent interférer avec le système 
endocrinien selon trois mécanismes d’action ; en jouant un rôle mimétique (ou agoniste), de blocage (ou 
antagoniste) ou encore de perturbation (ou d’interférence) (Sonnenschein et Soto, 1998). Les alkylphénols 
sont reconnus comme étant des perturbateurs endocriniens par action de mimétisme (Servos, 1999). 
Le mimétisme a lieu lorsque le perturbateur endocrinien prend la place des hormones endogènes et imite 
leurs actions sur l’organisme en induisant dans les organismes des réactions chimiques similaires 
(Sonnenschein et Soto, 1998). Certains composés de la famille des alkylphénols possèdent une structure 
moléculaire semblable à celle de l’hormone naturelle 17β-œstradiol, ce qui leur permet de pouvoir se fixer 
sur les récepteurs des œstrogènes et d’agir ainsi à leur place (figure 7.1) (White et al., 1994). 
 
Figure 7.1 Structure du 17β-œstradiol comparée à celles du nonylphénol et de l’octylphénol (tiré de : 
Cladière, 2012, p. 50) 
Les œstrogènes naturels sont des hormones sexuelles ayant pour fonction principale de contrôler le cycle de 
reproduction, la production de vitellogénine et la lactation. Chez les femelles, ces hormones sont produites 
par les ovaires ainsi que le placenta lors de la grossesse. Chez les mâles, de faibles quantités sont produites 
par les testicules. Le 17β-œstradiol, l’œstrogène principal, est un dérivé naturel du métabolisme du 
cholestérol, synthétisé à partir de la testostérone, qui est nécessaire au maintien de la fertilité et des caractères 
sexuels secondaires chez les femelles. (Biomnis, 2012 ; Sonnenschein et Soto, 1998) Chez les mâles, le 17β-
œstradiol agit comme transmetteur endogène du cortex visuel. De plus, chez les deux sexes, cette hormone 
permet une rétroaction primaire dans le cerveau pour le contrôle du taux d’hormones sexuelles. Elle 
améliore également la force et la densité osseuse. (Biomnis, 2012) Les actions décrites précédemment sont 
médiées par les récepteurs des œstrogènes. Il en existe deux types, le type alpha (ERα) et le type bêta (ERβ). 
Les récepteurs ERα se trouvent dans les ovaires, l’utérus, l’hypophyse, les testicules, les reins, le foie, les 
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glandes mammaires et le cerveau. Le type ERβ est détecté dans la prostate, les ovaires, l’utérus, les 
poumons, la rate et le cerveau. (Cladière, 2012 ; Kuiper et al., 1997) Ainsi, les alkylphénols ont le potentiel 
d’affecter ces organes. 
La toxicité des alkylphénols varie en fonction de la structure des composés, ce qui fait en sorte que ce ne 
sont pas tous les isomères qui sont capables de mimer les œstrogènes. En effet, le pouvoir œstrogénique est 
actif si la substance possède une chaîne alkyle de plus de trois carbones en position para (Soares et al., 2008 ; 
Sonnenschein et Soto, 1998). Jobling et Sumpter (1993) ont évalué le potentiel œstrogénique des 
alkylphénols en mesurant la synthèse de la vitellogénine de cellules hépatiques de truites arc-en-ciel 
(Oncorhyncus mykiss) superfusées avec une solution concentrée à 10 µM d’octylphénol pendant quatre 
jours. Les résultats, présentés au tableau 7.5, démontrent que le butylphénol possède le plus grand pouvoir 
œstrogénique, suivi par l’octylphénol, puis le nonylphénol. L’exposition au butylphénol a engendré une 
augmentation de la production de vitellogénine 100 fois supérieure à celle des témoins, comparativement à 
une augmentation de 90 fois pour une exposition à l’octylphénol et de 18 à 20 fois pour une exposition au 
nonylphénol. (Jobling et Sumpter, 1993) 
Tableau 7.5 Pouvoir œstrogénique du nonylphénol, de l’octylphénol et du butylphénol par rapport au 





17β-œstradiol 1,81 nM 1 
Nonylphénol (4 -nonylphénol) 16,15 µM 0,000009 
Octylphénol (4-tert-octylphénol) 2,11 µM 0,0000370 
Butylphénol (4-tert-butylphénol) 2,06 µM 0,0001670 
 
Une étude mesurant le potentiel œstrogénique à partir d’une souche de levure possédant un gène exprimant 
le récepteur humain aux œstrogènes, dit YES (Yeast Estrogeny Screen), semble contredire ces résultats. 
Dans cette étude, le potentiel œstrogénique du butylphénol était le plus faible, soit 1,5 million de fois moins 
puissant que le 17β-œstradiol. L’octylphénol était 1 000 fois moins puissant que l’hormone naturelle et le 
nonylphénol 30 000 fois moins. (Routledge et Sumpter, 1997) Une étude portant sur l’affinité relative du 
butylphénol pour les récepteurs des œstrogènes permettrait d’expliquer la différence entre les résultats 
obtenus chez la truite et les levures. En effet, l’affinité du butylphénol pour le récepteur de l’œstradiol de la 
truite arc-en-ciel serait 20 fois plus importante que pour le récepteur humain. Ainsi, la truite serait 
particulièrement sensible au butylphénol. Cette étude met donc en évidence des variations d’affinité entre 
les espèces, qui pourraient en partie être expliquées par leurs métabolismes différents. (Olsen, Meussen-
Elholm, Hongslo, Stenersen et Tollefsen, 2005) 
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7.3.1 Effets sur la différenciation et le développement des organes sexuels  
Un des rôles des œstrogènes endogènes est de stimuler la production de vitellogénine, une protéine libérée 
par le foie dans le sang, puis séquestrée dans les oocytes pour la production du jaune d’œuf. Chez la femelle, 
la vitellogénine se trouve en grande quantité dans le sang alors que chez le mâle, elle est normalement 
présente en quantité réduite. Toutefois, l’exposition de poissons mâles à des substances mimant les 
œstrogènes engendre une production de vitellogénine en quantité semblable à celle retrouvée chez les 
femelles matures. (Environment Agency, 2005a) Ainsi, plusieurs études ont mis en évidence que le 
butylphénol et l’octylphénol sont capables de provoquer la féminisation par induction de vitellogénine chez 
les poissons mâles (Olsen et al., 2005 ; White et al., 1994).  
La concentration de butylphénol correspondant à une augmentation de 50 % des niveaux de vitellogénine 
était de 2,7 mg/L lors d’exposition in vitro d’hépatocytes de truite arc-en-ciel (Olsen et al., 2005). 
L’induction de vitellogénine par l’octylphénol chez la truite arc-en-ciel a également été rapportée dans 
plusieurs études (Jobling, Sheahan, Osborne, Matthiessen et Sumpter, 1996 ; Pedersen, Christiansen, 
Pedersen, Korsgaard et Bjerregaard, 1999 ; Routledge et al., 1998 ; Van den Belt, Verheyen et Witters, 
2003). Cette espèce présente le seuil d’induction de vitellogénine le plus bas, soit à une concentration de 
4,8 µg/L d’octylphénol (Jobling et al., 1996). À titre comparatif, une augmentation significative de la 
production de cette protéine chez 50 % des poissons a été observée après 15 jours chez le cyprin doré 
(Carassius auratus) exposé à une concentration de 0,08 mg/L (Li, Zhang, Gibson et Liu, 2012) et après 14 
jours chez le méné à grosse tête (Pimephales promelas) exposé à une concentration de 0,048 mg/L (Brian 
et al., 2005). Une production de vitellogénine en présence d’octylphénols a également été observée chez le 
médaka (Oryzias latipes) (Gray, Niimi et Metcalfe, 1999 ; Gronen, et al., 1999 ; Seki, Yokoat, Maeda, 
Tadokoro et Kobayashi, 2003), le flet commun (Platichthys flesus) (Madsen, Korsgaard et Bjerregaard, 
2003), la loquette d’Europe (Zoarces viviparous) (Andreassen et Korsgaard, 2000 ; Rasmussen et 
Korsgaard, 2004), le gardon (Rutilus rutilus) (Routledge et al., 1998), le poisson-zèbre (Danio rerio) 
(Segner et al., 2003), la barbue de rivière (Ictalurus punctatus) (Monteverdi et Di Giuilo, 1999) et le gobie 
des sables (Pomatoschistus minutus) (Robinson, Brown, Craft, Davies et Moffat, 2004). Pour les espèces 
marines, une augmentation des niveaux de vitellogénine a été observée chez le choquemort (Fundulus 
heteroclitus) (Pait et Nelson, 2003) et le cyprinodon (Cyprinodon variegatus) (Karels et al., 2003). Toutes 
ces études ont été effectuées sur des poissons mâles, à l’exception du poisson-zèbre où le sexe du poisson 
n’était pas mentionné. La présence de vitellogénine en fortes concentrations chez le poisson mâle peut 
également engendrer une insuffisance rénale et certaines perturbations hématologiques (Environment 
Agency, 2005a). 
L’ovogenèse chez la femelle est affectée par l’octylphénol. Une réduction significative du poids des ovaires 
a en effet été observée chez des guppys (Poecilia reticulata) femelles exposées pendant 90 jours à une 
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concentration de 100 μg/L d’octylphénol. Cette diminution de taille s’est traduite par une baisse du nombre 
d’ovocytes. (Toft et Baatrup, 2003)  
Une autre conséquence des alkylphénols sur les organes sexuels est le développement anormal des gonades 
(Segner et al., 2003). Ainsi, Jobling et al. (1996) ont démontré une inhibition significative de la croissance 
testiculaire de la truite arc-en-ciel exposée à une concentration de 38,5 μg/L d’octylphénol durant le 
développement sexuel. Les poissons matures exposés à la même concentration ont présenté une diminution 
de la spermatogénèse. Chez le médaka, une exposition de 97 jours des mâles à l’octylphénol, lors de la 
période de la différenciation des gonades, a entraîné une intersexualité, c’est-à-dire l’apparition de tissu 
ovarien dans les testicules (Gray et al., 1999 ; Gronen et al., 1999). Seki et al. (2003) ont obtenu des résultats 
semblables chez la même espèce, des ovocytes ayant été observés dans les testicules de médakas exposés à 
11,4 μg/L d’octylphénol pendant 60 jours. Les auteurs suggèrent que l’octylphénol peut faire baisser les 
niveaux naturels d’androgènes chez les poissons mâles, ce qui entraînerait la féminisation des caractères 
sexuels secondaires. Pour ce qui du butylphénol, la féminisation des conduits gonadiques (double 
attachement au mésentère formant une cavité de type ovarien) a été observée à une concentration de 
255 μg/L chez le mené à grosse tête exposé pendant 128 jours (Krueger, Kendall, Martin et Nison, 2008). 
Après une exposition de 88 jours, une inversion de sexe complète, dans laquelle aucun mâle n’a été recensé, 
a été observée aux concentrations de 100 et 200 μg/L de butylphénol chez le sandre doré européen (Sander 
lucioperca) et une augmentation significative du nombre de femelles a été constatée à partir d’une exposition 
à 1,0 μg/L (ECHA, 2016). 
Ainsi, les alkylphénols peuvent provoquer des effets féminisants chez les poissons mâles, tels qu’une 
augmentation de la concentration plasmatique de vitellogénine et entraîner un développement anormal des 
gonades (Gronen, et al., 1999 ; Jobling et al., 1996). 
7.3.2 Effets sur le succès reproducteur et le développement larvaire 
Un autre paramètre qui est influencé par l’exposition au butylphénol et à l’octylphénol est le succès 
reproducteur, incluant le comportement sexuel, le taux de fertilisation ainsi que le développement et la survie 
de la progéniture. 
Toft et Baatrup (2003) ont mis en évidence que le comportement de séduction était perturbé chez des guppys 
mâles exposés à une concentration de 100 μg/L d’octylphénol pendant 90 jours. Une augmentation 
significative du temps passé à adopter une posture lors de leur parade a été observée. À une concentration 
nominale de 150 μg/L d’octylphénol et une durée d’exposition de 28 jours, une diminution significative du 
taux et de l’intensité de l’exposition sexuelle du guppy mâle a été rapportée par Bayley, Neilson et Baatrup 
(1999). L’exposition sexuelle du guppy est connue sous le nom d’affichage sigmoïde où le corps du mâle 
prend la forme d’un S et vibre pendant qu’il nage latéralement. Ce comportement se produit normalement 
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une fois toutes les 45 secondes et dure plusieurs secondes. En présence d’octylphénol, les affichages 
sigmoïdes étaient moins nombreux et de plus courte durée. Le phénomène a également été observé chez la 
truite arc-en-ciel exposée pendant six mois, une concentration de 25 μg/L ayant provoqué une réduction de 
l’intensité de la parade nuptiale des mâles (Gray, Teather et Metcalfe, 1999). 
Le taux de fécondation des œufs est aussi touché par la présence d’octylphénol. En effet, une diminution 
significative du nombre de mâles ayant fécondé les œufs a été observée après six mois d’exposition à 25 
μg/L d’octylphénol chez le médaka (Gray et al., 1999). Gronen et al. (1999) ont étudié l’altération de la 
reproduction chez les mâles adultes de la même espèce. Les groupes reproducteurs exposés à 20 μg/L 
d’octylphénol pendant quatre mois ont produit environ 50 % moins d’œufs que les groupes témoins. De 
plus, ils ont observé une corrélation significative entre la synthèse de vitellogénine induite par l’octylphénol 
et le pourcentage d’œufs fécondés. Les mêmes effets ont été observés chez le poisson-zèbre exposé pendant 
78 jours, où le nombre total d’œufs produits par femelle et par jour a diminué significativement, soit un 
nombre moyen de 56,6 chez les témoins comparativement à 11,6 chez les femelles exposées à 35 μg/L 
(Wenzel et al., 2001). Pour le butylphénol, une concentration de 151 μg/L a provoqué une augmentation 
significative du nombre d’œufs non fertilisés chez le médaka exposé pour une période de 14 jours (Shioda 
et Wakabayashi, 2000). 
Le développement et la survie de la progéniture peuvent être altérés par l’octylphénol, ce qui suggère que 
ce composé pourrait être tératogène. Chez le médaka, l’exposition à 20 μg/L d’octylphénol a augmenté 
significativement le nombre d’embryons anormalement développés (Gronen et al., 1999). La croissance du 
poisson était significativement réduite et la première ponte était retardée de trois à quatre semaines lors 
d’une exposition à 35 μg/L d’octylphénol. Divers problèmes au niveau du développement ont augmenté 
significativement chez les embryons et les larves de médakas exposés à 10 et 25 μg/L d’octylphénol de la 
fertilisation jusqu’au jour 17, notamment des œdèmes péricardiques, la présence de cœur tubulaire, un 
développement incomplet des yeux et l’incapacité de gonfler la vessie natatoire lors de l’éclosion (Gray et 
al., 1999). Chez les embryons et les larves (jour 10 après la fertilisation) du poisson choquemort, une 
concentration de 2,06 mg/L d’octylphénol a engendré un développement anormal des larves, soit une 
courbure non apparente de la colonne vertébrale, l’absence de nageoires caudales complètes et un 
comportement de nage léthargique. Une exposition de 48 heures à 5,16 mg/L d’octylphénol a engendré des 
anomalies dans les structures principales entraînant une mortalité avant l’éclosion. (Kelly et Di Giulio, 2000) 
Finalement, Rasmussen et al. (2002) ont démontré que l’octylphénol pouvait être transféré de l’eau vers le 
liquide ovarien de la loquette d’Europe femelle, ce qui peut affecter les embryons. 
En résumé, les alkylphénols peuvent influencer le succès reproducteur des poissons en perturbant le 
comportement sexuel, le taux de fertilisation ainsi que le développement et la survie de la progéniture.  
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7.4 Potentiel génotoxique 
Les études de génotoxicité in vitro telles que les tests de mutation génétique sur Salmonella typhimurium 
ou sur Escherichia coli n’ont pas démontré d’effets mutagènes du butylphénol et de l’octylphénol (OCDE, 
1995 ; OCDE, 2000). Les résultats provenant d’études d’aberration chromosomique réalisées sur des 
cellules pulmonaires de hamster chinois étaient négatifs pour l’octylphénol et positifs pour le butylphénol, 
où des polyploïdies et des aberrations chromosomiques structurelles ont été démontrées (Anses, 2015a ; 
OCDE, 1995). En revanche, le même essai réalisé sur des lymphocytes et sur des cellules épithéliales 
hépatiques de rats a obtenu des résultats négatifs pour le butylphénol (Anses, 2015a). Aucune donnée de 
toxicité répertoriant des effets génotoxiques chez les organismes aquatiques n’a été répertoriée dans la 
littérature consultée. Des essais complémentaires devraient être réalisés afin de déterminer si de la 





8. ÉVALUATION DU DANGER ÉCOTOXICOLOGIQUE 
L’évaluation du danger vise à caractériser de façon relative le potentiel que présente une situation de 
contamination à engendrer un effet néfaste sur la vie de la faune ou de la flore. La caractérisation de ce 
danger est réalisée par une identification de la présence et de la complexité d’une contamination, par une 
estimation de son comportement environnemental et par une caractérisation des effets toxiques qui peuvent 
être associés à son exposition. Pour déterminer le danger, il n’est pas nécessaire de considérer les données 
spécifiques au milieu et aux récepteurs. Ainsi, elle ne tient pas compte des interactions entre la source de 
stress et les récepteurs. Elle n’est donc pas propre à une situation de contamination donnée, mais au danger 
intrinsèque d’un contaminant. (N. Paquet, communication personnelle, 6 décembre 2017)  
Dans la présente étude, l’approche retenue pour évaluer le danger écotoxicologique des alkylphénols est 
l’indice persistance-bioaccumulation-toxicité (PBT). Tel que son nom l’indique, cette méthode prend en 
compte la persistance des substances (P), leur potentiel de bioaccumulation (B) ainsi que leur toxicité (T). 
La persistance correspond à la capacité d’une molécule à résister à la dégradation dans l’environnement. 
Son évaluation peut être basée sur la mesure de la biodégradation ou sur les demi-vies des substances dans 
l’environnement. La bioaccumulation est la capacité d’une substance à s’accumuler dans les tissus des 
organismes. Cet aspect est mesuré selon les FBC ou FBA dans les organismes ou selon le log Koe du 
composé. Finalement, la toxicité est évaluée en fonction de données écotoxicologiques portant sur une 
exposition de courte ou longue durée pour diverses catégories d’organismes de la chaîne trophique (algues, 
crustacés et poissons dans le cas des organismes aquatiques). (Janusinfo, 2017) 
Ainsi, l’évaluation du danger écotoxicologique du butylphénol et de l’octylphénol effectuée dans ce chapitre 
permettra de confirmer ou d’infirmer si ces alkylphénols représentent un danger pour les écosystèmes 
aquatiques. Cette évaluation est effectuée en prenant en considération les critères de quatre cadres différents 
soient  : 1) ceux utilisés par le MDDEFP (2013) dans le cadre de l’évaluation environnementale stratégique 
sur les gaz de schistes, 2) les critères établis dans le Règlement sur la persistance et la bioaccumulation de 
la LCPE, 3) les critères de l’US EPA (2012) employés dans le profileur PBT ainsi que 4) ceux décrits dans 
le modèle de classification du danger environnemental du gouvernement suédois (Janusinfo, 2017). Pour 
faciliter l’interprétation, le tableau 8.1 résume les critères de ces cadres. Les incertitudes de l’analyse seront 
présentées à la fin du chapitre. 
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Tableau 8.1 Critères d’évaluation du danger écotoxicologique selon quatre cadres différents (inspiré de : I. Guay, courriel, 11 avril 2017) 





Peu ou non 
biodégradable 
Persistant Non persistant 
Modérément 
persistant 
Très persistant Biodégradable 
Peu dégradable et 
potentiellement persistant 
Eau 
Tests OCDE  
> 60 % ou > 
70 % (selon le 
test*) de la 
biodégradation 
est atteinte en 
28 jours 
Tests OCDE  
Entre 20 - 60 -
70 % (selon le 
test*) de la 
biodégradation 
est atteinte en 28 
jours 
Tests OCDE  





≥ 182 jours < 60 jours ≥ 60 jours > 180 jours 
Tests OCDE  
Entre 20 - 100 % de la 
biodégradation est atteinte 
en 28 jours 
Tests OCDE  
< 20 % de la matière 
organique est biodégradée en 
28 jours 
Sols    ≥ 182 jours < 60 jours ≥ 60 jours > 180 jours   
Sédiments    ≥ 365 jours < 60 jours ≥ 60 jours > 180 jours   














Faible potentiel de 
bioaccumulation 
Fort potentiel de 
bioaccumulation 
FBA ou FBC FBC < 1 000 FBC > 1 000 
FBA ≥ 5 000 ou 
FBC ≥ 5 000 
FBA ≥ 5 000 ou 
FBC ≥ 5 000 
FBC < 1 000 
(poissons) 
FBC ≥ 1 000 
(poissons) 
FBC ≥ 5 000 
(poissons) 
  
Log Koe  
Log Koe > 4 et 
< 5 
Log Koe ≥ 5 Log Koe ≥ 5    ≤ 4 > 4 











Toxicité chronique > 0,1 mg/L 0,01-0,1 mg/L < 0,01 mg/L Voir définition de 
la LCPE 
> 10 mg/L ou 





< 0,1 mg/L 
(poissons) 
    
Toxicité aiguë > 10 mg/L 1-10 mg/L < 1 mg/L    > 100 mg/L 10 - 100 mg/L 1 - < 10 mg/L < 1 mg/L 
* Une substance est dite rapidement biodégradable si une diminution de 70 % du carbone organique dissous est mesurée, ou, dans le cas des méthodes respirométriques, si une consommation de 60 % de la demande 
théorique en oxygène ou une production de 60 % de CO2 est enregistrée. 




8.1 Critères de classification 
Les critères de classification pour chacun des cadres présentés dans le tableau 8.1 sont détaillés dans la 
section suivante. 
8.1.1 Critères du MDDEFP 
Dans le cadre de l’évaluation environnementale stratégique sur les gaz de schiste, une étude sur les 
propriétés toxicologiques et sur le potentiel de biodégradation, de bioaccumulation, de persistance et de 
toxicité des composés susceptibles d’être utilisés pour la fracturation hydraulique a été réalisée par le 
MDDEFP. Dans ce document, la persistance est estimée selon le potentiel de dégradation d’une substance 
dans l’environnement aquatique, soit leur transformation en CO2, eau et sels. L’évaluation est basée sur les 
données issues d’essais de biodégradation réalisés selon les lignes directrices 301 (A à F) et 302 (A à C) de 
l’OCDE. Le MDDEFP a divisé les données provenant de ces essais en trois catégories. La première 
catégorie comprend les composés rapidement biodégradables, soient ceux dont plus de 60 % ou 70 % 
(dépendamment de l’essai) de la biodégradation est atteint en 28 jours. La deuxième catégorie regroupe les 
composés considérés comme biodégradables, soit lorsqu’entre 20 et 60 ou 70 % de la biodégradation est 
atteint en 28 jours. La dernière catégorie correspond aux substances peu ou non biodégradables, c’est-à-dire 
si moins de 20 % de la matière organique est biodégradée en 28 jours. (MDDEFP, 2013) 
La bioaccumulation est estimée par l’analyse du FBC ou du FBA. En absence de FBC ou de FBA, les 
valeurs du log Koe sont utilisées. Un FBC inférieur à 1 000 signifie que le composé est peu bioaccumulable. 
Un FBC supérieur à 1 000 ou un log Koe supérieur à 4 et inférieur à 5 représente un composé suffisamment 
bioaccumulable pour que les risques soient évalués. Afin d’être considérée comme très bioaccumulable, la 
substance doit détenir un FBC ou un FBA plus grand ou égal à 5 000 ou encore un log Koe supérieur ou 
égal à 5. (MDDEFP, 2013) 
La toxicité potentielle des contaminants est évaluée à partir des toxicités aiguës et chroniques des 
organismes aquatiques (flore et faune). Pour la toxicité aiguë, la CL50 ou CE50 de l’espèce la plus sensible 
est utilisée. Pour la toxicité chronique, la classification du composé s’effectue selon la concentration sans 
effet observable (CSEO) ou la CL10-25 de l’espèce la plus sensible, selon la CE10-50 pour les algues ou selon 
le CVAC. La plus basse valeur entre le CVAC et les données de toxicité est alors retenue. Les données 
inférieures à 10 mg/L (toxicité aiguë) et inférieures à 0,1 mg/L (toxicité chronique) se classent dans la 
catégorie peu toxique. Un composé dont les valeurs de toxicité aiguë se situent entre 1 à 10 mg/L et celles 
de toxicité chronique entre 0,01 mg/L et 0,1 mg/L est considéré comme toxique. Pour être qualifiée de très 
toxique, la toxicité aiguë doit être inférieure à 1 mg/L et la toxicité chronique doit être plus petite que 
0,01 mg/L. (MDDEFP, 2013) 
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8.1.2 Critères de la LCPE 
Les critères utilisés pour l’évaluation de la persistance et de la bioaccumulation figurant dans le Règlement 
sur la persistance et la bioaccumulation de la LCPE ont été énoncés dans le chapitre 5 de la présente étude. 
Au Canada, une substance est jugée toxique si, à la suite d’une évaluation scientifique rigoureuse, elle 
répond ou équivaut à la définition de « toxique » évoquée dans la LCPE :  
« est toxique toute substance qui pénètre ou peut pénétrer dans l’environnement en une 
quantité ou une concentration ou dans des conditions de nature à : a) avoir, immédiatement 
ou à long terme, un effet nocif sur l’environnement ou sur la diversité biologique ; b) mettre 
en danger l’environnement essentiel pour la vie ; c) constituer un danger au Canada pour la 
vie ou la santé humaines. » (LCPE, art. 64). 
8.1.3 Critères de l’US EPA 
Le profileur PBT, développé par l’US EPA (2012), est un outil de dépistage du danger écotoxicologique 
d’une substance. Il prédit le potentiel de persistance d’un produit dans l’environnement, sa bioconcentration 
le long de la chaîne alimentaire et sa toxicité pour la santé humaine et l’environnement.  
Selon cet outil, un composé est qualifié de non persistant si sa demi-vie dans l’eau, le sol ou les sédiments 
est inférieure à 60 jours et celle dans l’air plus petite ou égale à 2 jours. Lorsque les demi-vies dépassent ces 
valeurs, la substance est considérée comme persistante. (US EPA, 2012) 
La bioaccumulation est évaluée selon les valeurs des FBC dans le poisson. Une valeur inférieure à 1 000 
classe le composé dans la catégorie non bioaccumulable. Un FBC égal ou supérieur à 1 000 réfère à un 
composé bioaccumulable. (US EPA, 2012) 
Les critères utilisés par l’US EPA pour évaluer la toxicité d’une substance sont élaborés d’après le 
programme sur les nouveaux produits chimiques : 1) les données de toxicité chronique pour les poissons 
qui sont supérieures à 10 mg/L sont jugées non toxiques, 2) entre 0,1 et 10 mg/L sont qualifiées de toxiques 
et 3) les données inférieures à 0,1 mg/L indiquent une toxicité élevée. (US EPA, 2012) 
8.1.4 Critères du gouvernement suédois 
En 2003, le gouvernement suédois a développé un modèle de classification du danger environnemental afin 
d’évaluer les produits pharmaceutiques. Ce processus, s’inspirant de la réglementation REACH, est basé 
sur la persistance, la bioaccumulation et la toxicité. Une valeur entre 0 et 3 est attribuée à chacune de ces 
caractéristiques. Le total de ces valeurs, compris entre 0 et 9, constitue l’indice PBT de la substance. Plus 
la note d’une substance est élevée, plus son danger pour l’environnement est grand. (Janusinfo, 2017) 
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La persistance est basée sur la mesure de la biodégradation selon la méthode 301 de l’OCDE ou une méthode 
équivalente. La valeur de 3 correspond à une molécule lentement dégradée ou persistante, une valeur de 0 
est attribuée si elle est dégradée. (Janusinfo, 2017) 
Une molécule est jugée bioaccumulable si le log Koe calculé selon les méthodes OCDE 107 ou 117 est 
supérieur à 4. La note est de 3 pour une molécule avec un fort potentiel de bioaccumulation et de 0 si ce 
potentiel est faible. (Janusinfo, 2017) 
La toxicité est exprimée à l’aide des essais menés sur diverses catégories d’organismes aquatiques selon les 
méthodes OCDE 203, 202 et 201 ou des méthodes équivalentes. Si la CL50, CE50 ou CI50 est inférieure à 
1 mg/L, le composé est extrêmement toxique (note de 3), entre 1 et moins de 10 mg/L très toxique (note de 
2), entre 10 et 100 mg/L modérément toxique (note de 1) et plus de 100 mg/L faiblement toxique (note de 
0). (Janusinfo, 2017) 
 8.2 Butylphénol 
Dans la section suivante, une évaluation du danger écotoxicologique du butylphénol est effectuée selon les 
critères décrits dans la section précédente. Le tableau 8.2 résume les résultats de l’indice PBT obtenu selon 
chacun des cadres. 
8.2.1 Évaluation selon les critères du MDDEFP 
Pour évaluer la biodégradation du butylphénol selon les critères du MDDEFP (2013), deux tests de l’OCDE 
sont pris en considération. Le premier a été réalisé selon la Ligne directrice OCDE 301F (essai de respiration 
manométrique) en présence de micro-organismes non adaptés à deux concentrations de butylphénol 
différentes, soit 15 mg/L et 25 mg/L. Après 28 jours, la biodégradation était de 60 % pour une concentration 
en butylphénol de 15 mg/L et de 42 % pour une concentration de 25 mg/L (NIVA, 2001). Le second test est 
celui de la disparition du carbone organique dissous réalisé selon la Ligne directrice 301A. À la suite d’une 
période de 28 jours, 98 % de la biodégradation était atteint pour une concentration de 13 mg/L de 
butylphénol, en présence de micro-organismes non adaptés (OCDE, 2000). En sélectionnant le résultat le 
plus conservateur (une biodégradation de 42 %), le butylphénol est considéré comme biodégradable.  
En ce qui a trait à la bioaccumulation du butylphénol, les FBC répertoriés dans la littérature sont tous 
inférieurs à 1 000 et le log Koe est inférieur à 4 (EU, 2008). Cela signifie que la substance serait peu 
bioaccumulable selon les critères établis par le MDDEFP (2013). 
Parmi les données disponibles, l’espèce la plus sensible au butylphénol est la crevette grise de sable, avec 
une CL50 de 1,9 mg/L (McLeese et al., 1979). Ainsi, la toxicité potentielle du butylphénol évaluée à partir 
des données de toxicité aiguë révèle que ce composé est toxique à court terme. Aucune donnée n’est 
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disponible pour évaluer la toxicité chronique de ce composé selon les critères établis par le MDDEFP 
(2013). Des études complémentaires sont nécessaires pour évaluer les effets à long terme de ce composé 
chez les organismes aquatiques.  
En résumé, le butylphénol s’avère biodégradable, peu bioaccumulable et toxique à court terme selon les 
critères employés par le MDDEFP (2013).  
8.2.2 Évaluation selon les critères de la LCPE 
L’analyse de la persistance et de la bioaccumulation du butylphénol selon la LCPE a été précédemment 
effectuée dans le chapitre 5. Il a été conclu que le butylphénol n’était ni persistant ni bioaccumulable en 
raison de ses demi-vies, ses FBC et son log Koe ne dépassant pas les critères établis dans le Règlement pour 
la persistance et la bioaccumulation. Toutefois, tel que mentionné dans la section 5.5, ces critères ont été 
établis pour le bannissement des composés. Cela signifie que le butylphénol peut être persistant ou 
bioaccumulable malgré le fait qu’il soit en dessous des critères du règlement. 
En ce qui a trait à la toxicité, la présence du butylphénol dans les milieux aquatiques est très peu documentée, 
ce qui rend difficile de comparer les concentrations environnementales à celles ayant des effets néfastes 
chez les organismes. Toutefois, une concentration de 2,30 µg/L mesurée à Singapour (Basheer et al., 2004) 
est supérieure à la concentration de 1 μg/L provoquant une augmentation significative du nombre de 
femelles chez le sandre doré européen (ECHA, 2016). D’autres effets néfastes à des concentrations plus 
élevées, tels qu’une augmentation du nombre d’œufs non fertilisés, ont également été documentés 
(section 7.3.1). Ces effets observés sont pertinents, car ils ont le potentiel de nuire à la structure et à la taille 
de la population et, par conséquent, à la stabilité de l’écosystème (ECHA, 2016). De plus, il a été démontré 
que le butylphénol possède un grand pouvoir œstrogénique chez la truite arc-en-ciel, à savoir 18 fois 
supérieur à celui du nonylphénol (Jobling et Sumpter, 1993). Ainsi, il est jugé que le butylphénol est toxique 
au sens de la LCPE. 
8.2.3 Évaluation selon les critères de l’US EPA 
Le butylphénol est considéré comme modérément persistant et non bioaccumulable selon l’US EPA. Les 
demi-vies du butylphénol dans les sédiments et dans le sol sont respectivement de 150 (Remberger et al., 
2003) et de 90 jours (EU, 2008), ce qui dépasse la valeur de référence de 60 jours établit dans le profileur 
PBT. Les FBC chez le poisson (20 à 125) ne dépassent pas le FBC de 1 000 requis pour être qualifié de 
bioaccumulable. Puisqu’aucune donnée de toxicité chronique chez les poissons n’est disponible dans la 
littérature pour le butylphénol, il est impossible d’évaluer la toxicité de ce composé selon les critères du 
profileur PBT de l’US EPA. Des études complémentaires sur la toxicité chronique du butylphénol chez les 
poissons sont donc nécessaires pour établir la toxicité de cette substance selon les critères de l’US EPA. 
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8.2.4 Évaluation selon les critères du gouvernement suédois  
Selon le modèle de classification du danger environnemental du gouvernement suédois, le butylphénol est 
biodégradable dans l’environnement, ce qui lui vaut une note de 0. En effet, le résultat du test effectué selon 
la Ligne directrice OCDE 301F démontre une biodégradation de 42 % après 28 jours (NIVA, 2001), ce qui 
est supérieur au 20 % du critère. Le butylphénol possède un faible potentiel de bioaccumulation en raison 
de son log Koe de 3,29 (selon la Ligne directrice OCDE 107) (OCDE, 2000). De ce fait, une valeur de 0 est 
également attribuée à ce paramètre. En ce qui a trait à la toxicité, l’essai d’immobilisation de la daphnie 
d’une durée de 48 h selon la Ligne directrice OCDE 202 donne une CE50 de 3,9 mg/L (Kühn et al., 1989). 
Cette valeur catégorise le butylphénol comme étant une substance très toxique (note de 2). Ainsi, le score 
total du butylphénol est de 2, ce qui réfère à un danger environnemental peu élevé. 
8.2.5 Sommaire de l’évaluation du danger écotoxicologique du butylphénol 
Aucun des quatre cadres selon lesquels l’évaluation du danger écotoxicologique du butylphénol a été 
effectuée n’établit que cette substance est à la fois persistante, bioaccumulable et toxique (tableau 8.2). 
Selon l’indice PBT, le butylphénol représente un faible danger pour l’environnement aquatique. Toutefois, 
en raison des réponses œstrogéniques observées chez les organismes aquatiques exposés à ce composé et 
des preuves scientifiques qu’il peut causer des effets graves sur l’environnement, une attention particulière 
devrait être portée au butylphénol. Les niveaux d’expositions actuels et les effets toxiques à long terme pour 
des organismes aquatiques restent peu documentés, il serait ainsi nécessaire d’approfondir les recherches 
sur ce sujet afin d’établir la dangerosité actuelle de cette substance. 
Tableau 8.2 Résumé de l’indice PBT du butylphénol selon les quatre cadres 
 Persistance Bioaccumulation Toxicité 
MDDEFP Biodégradable Peu bioaccumulable Toxique (court terme) 
LCPE Non persistant Non bioaccumulable Toxique 




Faible potentiel de 
bioaccumulation 
Très toxique 
ND : non déterminé 
8.3 Octylphénol 
La troisième section de ce chapitre présente l’évaluation du danger écotoxicologique de l’octylphénol selon 
les critères du MDDEFP, de la LCPE, de l’US EPA et du gouvernement suédois. Un résumé des résultats 
de l’indice PBT selon ces quatre cadres est présenté au tableau 8.3. 
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8.3.1 Évaluation selon les critères du MDDEFP  
Une seule étude respectant les lignes directrices de l’OCDE et détenant un niveau de fiabilité acceptable est 
disponible pour l’octylphénol. Cette étude, effectuée selon la Ligne directrice 302C de l’OCDE, mentionne 
qu’aucune dégradation de 30 mg/L d’octylphénol a été observée après 28 jours (Environment Agency, 
2005a). Ainsi, en prenant compte des critères du MDDEFP, l’octylphénol est considéré comme non 
biodégradable. 
Les FBC de l’octylphénol présentés au tableau 5.3 sont tous inférieurs à 1 000, ce qui signifie que le 
composé est considéré comme peu bioaccumulable selon ce critère. Toutefois, si on se réfère au log Koe 
maximum de 5,28 (Meylan et Howard, 1995), l’octylphénol est considéré comme très bioaccumulable. Bien 
que la méthode suggère de favoriser les FBC au log Koe, la présente analyse priorise les données les plus 
sévères. De ce fait, le log Koe est sélectionné pour évaluer la bioaccumulation. Ainsi, l’octylphénol est 
considéré comme très bioaccumulable. 
La valeur de CL50 la plus basse répertoriée pour l’octylphénol est de 0,011 mg/L chez la daphnie à la suite 
d’une exposition de 48 heures (Ra et al., 2008). Pour la toxicité chronique, la plus faible valeur est celle du 
CVAC, soit de 0,0045 mg/L (MDDELCC, 2000b). De ce fait, l’octylphénol est classé très toxique, autant à 
court terme qu’à long terme, selon ces critères. 
En résumé, l’octylphénol est un composé persistant, très bioaccumulable et très toxique selon les critères 
établis dans le cadre de l’évaluation environnementale stratégique sur les gaz de schiste. Par conséquent, 
l’octylphénol serait considéré comme une substance dangereuse pour l’environnement aquatique. 
8.3.2 Évaluation selon les critères de la LCPE 
Les demi-vies de l’octylphénol dans l’air, l’eau, le sol et les sédiments sont inférieures aux critères de 
classification de la LCPE. De ce fait, l’octylphénol est considéré comme non persistant selon le 
gouvernement canadien. Toutefois, tel qu’expliqué dans les sections 5.5 et 8.2.2, les composés peuvent être 
persistant même en ayant des demi-vies inférieures aux critères de la LCPE. Pour la bioaccumulation, 
l’octylphénol possède des FBC inférieurs à 5 000, il ne serait alors pas classé comme bioaccumulable. 
Toutefois, tout comme pour le MDDEFP, le log Koe peut être employé. Pour être qualifié de 
bioaccumulable, le log Koe doit être supérieur ou égal à 5. Dans ce cas, l’octylphénol est bioaccumulable 
en raison de son log Koe maximum de 5,28 (Meylan et Howard, 1995). 
Lorsque les données de toxicité de l’octylphénol, présentées au chapitre 7, sont comparées avec les 
concentrations dans les milieux aquatiques, rapportées au chapitre 6, il apparaît que ce composé peut avoir 
un effet nocif sur l’environnement. En effet, une concentration de 4,8 µg/L induit la production de 
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vitellogénine chez la truite arc-en-ciel (Jobling et al., 1996). Or, en 2005, une concentration d’octylphénol 
de 6,3 µg/L a été relevée aux Pays-Bas (Vethaak et al., 2005). Qui plus est, le CVAA de l’octylphénol est 
de 0,2 µg/L (MDDELCC, 2000b). Dans les dernières années, cette concentration a été dépassée dans les 
milieux aquatiques de plusieurs pays, notamment la Chine (0,581 µg/L) (Chen et al., 2014), l’Espagne 
(1,5 µg/L) (Navarro et al., 2010), le Portugal (2,3 µg/L) (Quiros et al., 2005) et les Pays-Bas (6,3 µg/L) 
(Vethaak et al., 2005).  
De plus, le potentiel de perturbation endocrinienne de l’octylphénol chez les organismes aquatiques a été 
démontré dans plusieurs études (section 7.3). Le développement anormal des organes sexuels et la baisse 
du succès reproducteur observés peuvent être des éléments affectant la diversité biologique. Malgré le fait 
que les analyses in vitro nécessitent généralement des concentrations plus élevées d’octylphénol que celles 
présentes dans l’environnement pour déclencher une réponse œstrogénique, ces essais ne reflètent pas la 
situation réelle dans le milieu aquatique. En effet, elles mesurent généralement les réponses à court terme. 
Toutefois, les organismes sont probablement exposés à ces composés tout au long de leur vie. Il devient 
alors extrêmement important de prendre en considération des facteurs tels que la bioaccumulation. 
(Routledge et Sumpter, 1997) 
D’ailleurs, l’octylphénol est un composé qui a été comparé à maintes reprises au nonylphénol en raison de 
leurs propriétés physico-chimiques et de leurs toxicités similaires. Le nonylphénol et ses dérivés éthoxylés 
ont été ajoutés à la liste des substances toxiques de la LCPE en juin 2001. Bien que l’octylphénol présente 
un potentiel œstrogénique trente fois supérieur au nonylphénol selon Routledge et Sumpter (1997), ce 
composé ne figure toujours pas sur la liste des substances toxiques. Pour ces raisons, il est jugé que 
l’octylphénol est toxique au sens de la LCPE.  
En résumé, l’octylphénol est un composé non persistant, bioaccumulable et toxique selon les critères établis 
par la LCPE. 
8.3.3 Évaluation selon les critères de l’US EPA 
La demi-vie de l’octylphénol dans les sédiments est de 150 jours selon Remberger et al. (2003), ce qui 
qualifie l’octylphénol de modérément persistant selon les critères du profileur PBT de l’US EPA. Puisque 
les FBC de l’octylphénol varient entre 74 et 471 chez les poissons, ce composé est considéré comme non 
bioaccumulable puisqu’ils ne dépassent pas la valeur de référence de 1 000. La plus faible valeur de toxicité 
chronique chez le poisson repérée dans la littérature est une CL10 de 0,087 mg/L d’octylphénol chez le 
poisson-zèbre (Cruz-Li, 2004). De ce fait, l’octylphénol est considéré comme très toxique selon l’US EPA. 




8.3.4 Évaluation selon les critères du gouvernement suédois 
Selon le modèle de classification du danger environnemental du gouvernement suédois, l’octylphénol est 
peu biodégradable et potentiellement persistant dans l’environnement. En effet, aucune dégradation de 
30 mg/L d’octylphénol n’a été observée après 28 jours selon la Ligne directrice 302C de l’OCDE 
(Environment Agency, 2005a). Ainsi, une note de 3 est allouée à ce paramètre. Une note de 3 est également 
accordée à l’octylphénol pour le paramètre de bioaccumulation, puisque le log Koe calculé selon la méthode 
OCDE 107 est de 4,12 (Ahel et Giger, 1993). En ce qui a trait à la toxicité, une méthode équivalente au test 
OCDE 203 (toxicité aiguë chez le poisson) a été effectuée par l’OCDE (1994). Une CL50 (96 h) de 
0,29 mg/L a été obtenue pour le méné à grosse tête (OCDE, 1995), ce qui classe l’octylphénol comme un 
composé extrêmement toxique, héritant d’une note de 3.  
Selon la méthode de classification du danger environnemental du gouvernement suédois, l’octylphénol est 
lentement dégradé, possède un fort potentiel de bioaccumulation et est extrêmement toxique. Il obtient donc 
le score maximal de 9. Il est ainsi particulièrement dangereux pour l’environnement. 
8.3.5 Sommaire de l’évaluation du danger écotoxicologique de l’octylphénol 
À l’aide des critères décrits ci-dessus, l’octylphénol s’est révélé préoccupant pour l’environnement. 
L’évaluation du danger écotoxicologique a démontré que les concentrations d’octylphénols mesurées dans 
les milieux aquatiques de certains pays sont assez élevées pour avoir des effets nocifs sur les organismes, 
tels des désordres du système endocrinien. Son analyse par la méthode PBT a permis d’établir que ce 
composé est persistant (3/4), bioaccumulable (3/4) et toxique pour les organismes aquatiques (4/4) 
(tableau 8.3). De ce fait, il représente un danger écotoxicologique élevé pour les écosystèmes aquatiques.  
Selon le MDDEFP (2013), lorsqu’un composé remplit les trois paramètres de l’indice PBT, ce composé 
devrait être proscrit. De ce fait, l’octylphénol devrait être banni selon cette référence. Pour la LCPE, une 
substance doit répondre à quatre critères (être persistant, bioaccumulable, toxique et qui résulte 
principalement de l’activité humaine) afin d’être désignée pour une élimination virtuelle de l’environnement 
(Gouvernement du Canada, 2013). Puisque l’octylphénol n’est pas persistant au sens du Règlement sur la 
bioaccumulation et la persistance, il ne sera pas destiné à l’élimination virtuelle du gouvernement fédéral. 
Lorsqu’un produit est évalué PBT selon le profileur de l’US EPA, il est conseillé d’effectuer davantage de 
recherches de données, des estimations utilisant d’autres méthodes, de comparer les résultats estimés avec 
un produit ayant une structure similaire, etc. (US EPA, 2012). Toutefois, l’octylphénol n’est pas 
bioaccumulable selon l’US EPA. Cependant, il est important de souligner qu’une substance très toxique et 
persistante présente tout de même un danger considérable pour l’environnement. Finalement, aucune 
recommandation n’est fournie dans le modèle de classification du danger environnemental du gouvernement 
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suédois dans le cas où une substance est classée PBT. Puisque l’octylphénol a obtenu le score maximal de 
9, ceci traduit que la substance est très dangereuse pour l’environnement. 
Tableau 8.3 Résumé de l’indice PBT de l’octylphénol selon les quatre cadres 
 Persistance Bioaccumulation Toxicité 
MDDEFP Non biodégradable Très bioaccumulable Très toxique 
LCPE Non persistant Bioaccumulable Toxique 
US EPA Modérément persistant Non bioaccumulable Très toxique 
Gouvernement 
suédois 
Peu dégradable et 
potentiellement 
persistant 
Fort potentiel de 
bioaccumulation 
Extrêmement toxique 
8.4 Incertitudes   
L’approche adoptée pour évaluer les dangers écotoxicologiques du butylphénol et de l’octylphénol dans 
l’environnement aquatique comporte certaines sources d’incertitudes.  
Bien qu’une recherche littéraire approfondie ait été réalisée pour établir le comportement, le devenir et les 
effets toxiques du butylphénol et de l’octylphénol, les données portant sur ces composés restent limitées. 
De ce fait, il est difficile d’évaluer la fiabilité des données récoltées lorsque ces dernières ne peuvent être 
comparées à d’autres études similaires. 
Une seconde source d’incertitude est la provenance des données de toxicité des alkylphénols. Le 
comportement et les effets du butylphénol et de l’octylphénol chez les organismes aquatiques ont été 
relativement peu étudiés directement dans l’environnement. Le comportement environnemental est souvent 
estimé en fonction de leurs propriétés physico-chimiques qui ne représentent pas nécessairement leur 
comportement réel dans les milieux aquatiques. La majorité des données de toxicité proviennent de bioessais 
réalisés en laboratoire. Bien que pouvant s’y rapprocher, les conditions en laboratoire ne sont pas 
nécessairement représentatives de celles dans l’environnement. Ainsi, les espèces en milieu naturel ne 
réagissent pas systématiquement à la présence des alkylphénols par rapport aux espèces testées en 
laboratoire. Ceci peut entre autres s’expliquer par les nombreux stress des organismes en milieu naturel. Il 
est d’ailleurs important de souligner que les organismes aquatiques sont généralement exposés de façon 
simultanée à plusieurs contaminants. Les interactions toxicologiques, telles que la synergie, la 
potentialisation et l’antagonisme, rendent difficiles à interpréter les effets observés dans les études réalisées 
sur des organismes endogènes (CNESST, 2016). En effet, ces interactions peuvent modifier la réponse d’un 




Finalement, l’indice PBT est une approche d’évaluation du danger écotoxicologique qui est sujette à 





9. PROPOSITION DE SOLUTIONS ADAPTÉES 
Les chapitres précédents ont permis de dresser un portrait de la présence du butylphénol et de l’octylphénol 
dans l’environnement et de leurs effets toxiques sur les organismes aquatiques. La problématique liée à ces 
composés a été bien développée et il a été mis en évidence que des efforts doivent être réalisés pour limiter 
l’apport de ces composés dans l’environnement. Ainsi, ce dernier chapitre propose des solutions qui 
pourraient être mises en place pour minimiser ou éliminer les risques environnementaux reliés à ces 
alkylphénols. Les solutions proposées incluent l’utilisation de substances alternatives, une amélioration des 
technologies et l’instauration d’une réglementation plus sévère. Les connaissances complémentaires ayant 
besoin d’être acquises sont également identifiées.  
9.1 Utilisation de substances alternatives  
Une multitude de substances alternatives aux nonylphénols et leurs dérivés éthoxylés sont proposées dans 
la littérature pour limiter l’emploi de ces composés. Un rapport rédigé par Campbell (2002) en présente une 
variété selon leur toxicité, leur accessibilité, leur efficacité et leur prix. Puisque le butylphénol et 
l’octylphénol sont employés pour des applications similaires aux nonylphénols, ces substances peuvent 
également servir à remplacer les composés à l’étude. 
Il faut toutefois faire preuve de prudence en ce qui a trait au remplacement du butylphénol et de 
l’octylphénol par d’autres produits. Plusieurs facteurs sont à prendre en considération avant de proposer une 
substance alternative. Il est d’abord important d’évaluer la disponibilité et l’efficacité des substituts. Si un 
produit est moins efficace, une plus grande quantité peut être nécessaire pour atteindre une performance 
équivalente. Les coûts associés à l’utilisation d’une substance alternative doivent aussi être étudiés 
préalablement. Ces coûts sont principalement ceux de la reformulation des produits et d’adaptation des 
procédés, les surcoûts de production des substances et le différentiel de prix entre les substances alternatives 
et la substance initiale (INERIS, 2012). Il est également essentiel de s’assurer que les produits de 
remplacement permettent de réduire le risque toxicologique. Le choix de composés avec des propriétés 
physico-chimiques semblables peut donc, au premier abord, sembler une option favorable, puisqu’ils 
pourront remplir des rôles analogues pour une même gamme d’applications techniques. Toutefois, il n’est 
pas rare que des propriétés toxicologiques similaires les accompagnent. On peut référer à l’octylphénol qui 
a remplacé le nonylphénol pour finalement démontrer un potentiel œstrogénique plus puissant que son 
précurseur. Les sous-sections suivantes présentent les avantages et les inconvénients de l’utilisation des 
principales substances alternatives des composés à l’étude. 
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9.1.1 Alcools éthoxylés 
Depuis les années 30, les alcools éthoxylés étaient grandement utilisés dans les secteurs industriels. 
Aujourd’hui, ils font partie des surfactants non ioniques les plus produits dans le monde entier. Les alcools 
éthoxylés à chaînes longues, qui sont utilisés en remplacement des nonylphénols éthoxylés, peuvent 
également servir à substituer les octylphénols éthoxylés. L’intérêt porté envers ces produits est expliqué par 
leur profil environnemental (comportement, devenir, toxicité) plus favorable que celui des alkylphénols 
éthoxylés. Les alcools éthoxylés sont rapidement biodégradables et leurs produits de transformation sont 
moins toxiques que les composés parents, contrairement aux alkylphénols. Par exemple, le composé 
intermédiaire de dégradation, le polyéthylène glycol, ne démontre aucune toxicité aquatique chez l’oursin 
de mer à des concentrations allant jusqu’à 200 mg/L. De plus, les alcools éthoxylés et leurs produits 
intermédiaires de dégradation ne sont pas considérés comme des perturbateurs endocriniens. En se basant 
sur ces informations, il est conclu que les alcools éthoxylés sont des substituts qui présentent un risque 
environnemental pour l’environnement aquatique moindre que celui des alkylphénols. Ces composés 
peuvent donc remplacer les alkylphénols dans les détergents et les produits nettoyants, dans la peinture, 
ainsi que dans l’industrie du textile et du cuir. (Campbell, 2002 ; INERIS, 2006) 
Toutefois, bien qu’ils présentent une efficacité similaire, ils sont estimés plus dispendieux que les 
alkylphénols. À titre indicatif, en 2000, un kilogramme d’octylphénols éthoxylés coûtait 2,97 $ alors qu’un 
kilogramme d’alcools éthoxylés variait entre 3,24 et 3,50 $ (Campbell, 2002). 
9.1.2 Surfactants à base de glucose 
Les glucides, tels que les dérivés de carbohydrates (les alkylpolyglucosides, les glucamides et les 
alkylglucosamides), peuvent être employés comme substances alternatives aux octylphénols éthoxylés. Ces 
surfactants non ioniques à base de glucose sont d’excellents émulsifiants et des agents moussants modérés. 
Les alkylpolyglucosides peuvent également être employés dans l’industrie du cuir (INERIS, 2006). Ces 
composés sont rapidement biodégradables et ils ne se bioaccumulent pas. Des études démontrent que près 
de 50 % est dégradé lors du cheminement vers les égouts (Matthijs et al., 1995) et que plus de 98 % des 
surfactants à base de glucose est éliminé dans les usines de traitement (Stalmans, Matthijs, Weeg et Morris, 
1993). De plus, les surfactants à base de glucose et leurs produits de dégradation ont une toxicité 
relativement faible. Par exemple, aucun effet toxique n’est observé pour les produits de transformation 
intermédiaires à une concentration de 10 mg/L. Ces composés sont également disponibles chez un certain 
nombre de fournisseurs. (Campbell, 2002) 
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9.1.3 Autres substances alternatives pour usages spécifiques 
DEFRA (Department for Environment Food and Rural Affairs) (2008) a identifié quatre produits pour 
remplacer les résines phénoliques fabriquées à partir du butylphénol ou de l’octylphénol et employées dans 
la fabrication de caoutchouc. Ces produits sont des dérivés à base de colophane, des résines de coumarone-
indène, des résines aliphatiques et des terpènes tels que le α- ou le β-pinène obtenus à partir de souches de 
pin. Il est indiqué que les dérivés à base de colophane permettent des économies significatives par rapport 
aux produits pétroliers et aux résines phénoliques, tout en conservant les caractéristiques physiques du 
caoutchouc. Toutefois, peu d’informations sont disponibles relativement à la toxicité de ces produits. 
Des technologies récentes ont permis de créer des résines époxydes à base d’eau qui ne nécessitent plus 
d’être mélangées avec des solvants organiques. Ces produits peuvent ainsi remplacer les résines phénoliques 
employées comme isolants électriques ou adhésifs et dans les textiles résistants aux produits chimiques. 
(DEFRA, 2008) 
Le butylphénol utilisé pour la production de polycarbonates, de résines phénoliques et de formaldéhydes 
peut aussi être substitué par le 4-cumylphénol, une substance n’appartenant pas à la famille des alkylphénols. 
Dans la production de résines époxydes, le butylphénol peut être remplacé par des sels de cobalt ou amines 
dans les accélérateurs de durcissement. (INERIS, 2014) 
Selon DEPA (2013), de l’huile de lin estérifiée, différents types de tensioactifs non ioniques, des esters 
phosphates et des polycarboxylates de potassium peuvent être utilisés comme substituts des alkylphénols 
éthoxylés dans les peintures à base d’eau. 
Finalement, les alkylphénols employés dans les détergents et les nettoyants peuvent être substitués par des 
acides gras, des amines grasses ou des hydrocarbures insaturés (INERIS, 2012). 
Toutefois, certaines applications semblent ne pas avoir d’alternative viable à ce jour. De plus, un bon nombre 
de substances de remplacement proposées ci-dessus nécessitent des études approfondies quant à leur 
toxicité, leur efficacité et leurs coûts afin de savoir si elles sont des solutions viables et non dommageables 
pour l’environnement.  
9.2 Amélioration des technologies 
Le niveau de traitement des eaux usées influence grandement les concentrations d’alkylphénols rejetées 
dans l’environnement. Une étude menée dans les stations de traitement d’eau potable du Québec montre 
qu’en fonction des traitements employés, le pourcentage d’élimination des alkylphénols peut varier de 11 à 
99 % (Berryman et al., 2003). Ces résultats sont préoccupants, car ils indiquent que les stations ne sont que 
partiellement efficaces pour éliminer ces composés. De ce fait, l’optimisation et la reconfiguration des 
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technologies actuellement employées permettraient une réduction significative de l’apport des alkylphénols 
dans l’environnement aquatique.  
Une étude réalisée par Priac et al. (2014) a soulevé les points forts et les points faibles des techniques 
d’élimination des alkylphénols présentées dans la littérature. Selon cette analyse, quatre traitements sont des 
solutions viables et intéressantes. Le premier est le traitement par adsorption sur charbon activé qui est 
simple et efficace. Ce processus est connu pour retirer un large éventail de contaminants et ne former aucun 
sous-produit, contrairement au traitement chimique. De plus, lorsque des charbons microporeux sont 
utilisés, ces derniers peuvent servir de supports pour des bactéries qui dégradent ainsi une partie de la 
matière organique adsorbée. Toutefois, en raison de leur puissant pouvoir absorbant, les filtres se saturent 
rapidement et leur efficacité diminue avec le temps. De ce fait, les filtres doivent être changés ou régénérés 
à l’aide de produits chimiques ou de chaleur, ce qui peut devenir coûteux. Le second traitement est la 
filtration membranaire, telle que l’osmose inverse et la nanofiltration, qui permet la séparation des 
substances dissoutes sans avoir recours à des produits chimiques. Ce processus permet une réduction 
efficace et rapide des alkylphénols dans les eaux. Cependant, son coût est relativement élevé et des 
problèmes techniques peuvent survenir, notamment le colmatage des membranes. Le troisième traitement 
est la biotechnologie qui consiste en l’utilisation de différents types de micro-organismes immobilisés et de 
biocatalyseurs. Elle connaît une bonne acceptabilité sociale puisqu’elle est considérée comme un processus 
« naturel ». De plus, c’est une approche économique, écologiquement favorable et efficace. Le seul 
inconvénient est la gestion et la maintenance des micro-organismes. Finalement, les techniques d’oxydation 
avancée sont très efficaces pour traiter des composés toxiques et non biodégradables, tels que certains 
alkylphénols. Elle permet la minéralisation des composés organiques et donc une réduction de la demande 
chimique en oxygène et du contenu organique total. La photocatalyse serait la technique d’oxydation 
avancée la plus intéressante grâce à son potentiel à rendre la minéralisation complète. Selon Priac et al. 
(2014), l’oxydation avancée combinée avec la biodégradation ou l’adsorption serait la technique du futur. 
Le principal avantage de cette technique est qu’elle ne transfère pas la contamination d’un compartiment à 
un autre comme l’adsorption et qu’elle ne produit pas de grandes quantités de boues. Toutefois, son coût 
représente un frein à sa généralisation. Qui plus est, les techniques d’oxydation chimique peuvent générer 
des sous-produits nocifs dans les effluents, notamment le phénol et le p-hydroquinone. 
Une autre étude réalisée par Feenstra (2009) a comparé les différentes techniques de traitement des eaux 
usées contenant du nonylphénol selon la faisabilité technique, la performance, le coût et l’état actuel des 
techniques. Les techniques évaluées étaient l’adsorption sur charbon activé, les processus d’oxydation 
avancée ou d’oxydation chimique, la nanofiltration ou osmose inverse, l’adsorption sur lit mobile continu, 
l’oxydation électrochimique et l’électrocoagulation. La conclusion tirée de leur analyse est que l’adsorption 
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sur charbon activé et l’oxydation chimique sont les techniques les plus avantageuses malgré qu’elles soient 
les plus coûteuses.  
Ainsi, plusieurs études ont démontré que l’ajout de procédés tels que l’adsorption sur charbon activé ou de 
techniques d’oxydation avancée aux stations de traitement des eaux usées serait efficace pour augmenter 
l’élimination des alkylphénols. Toutefois, certains de ces procédés ne permettent pas de résoudre la 
problématique de l’accumulation des alkylphénols dans les boues. Les solutions alternatives recommandées 
pour contrer ce problème sont le compostage et la stabilisation aérobie des boues. L’aération faciliterait 
l’élimination des alkylphénols comparativement à d’autres traitements de boues. Cependant, le confinement 
et le traitement du lixiviat sont essentiels afin de ne pas ajouter une source de contamination à 
l’environnement. Malgré le fait que le traitement aérobie nécessite une forte demande énergétique, il est 
évident que les boues doivent subir une certaine forme de traitement pour que les alkylphénols soient 
éliminés efficacement. (Soares et al., 2008) Dans le rapport de Feenstra (2009), d’autres solutions sont 
proposées, soit d’utiliser les boues d’épuration comme combustible secondaire pour la production 
d’électricité ou soit de les prétraiter par séchage biologique. La phytoremédiation peut également être 
prometteuse puisque par le passé, elle a réussi à traiter certains contaminants organiques (Porter et Hayden, 
2008). Cependant, il faudrait mettre en lumière comment les plantes seraient capables de métaboliser et de 
dégrader les alkylphénols. Finalement, une stratégie à l’étude pour éliminer les alkylphénols est le traitement 
des eaux usées et des boues avec des enzymes telles que les peroxydases ou les polyphénols oxydase 
(Ikehata, Buchanan et Smith, 2004 ; Sakuyama, Endo, Fujimoto et Hatano, 2003 ; Wagner et Nicell, 2002).  
9.3 Instauration d’une réglementation plus sévère 
L’instauration d’une réglementation plus sévère par le fédéral peut s’avérer une piste de solutions permettant 
de s’attaquer aux sources de contamination ainsi qu’aux rejets dans l’environnement. 
La production, la commercialisation et l’utilisation de l’octylphénol par les secteurs responsables de l’apport 
majoritaire de ces substances dans l’environnement devraient être interdites ou, du moins, contrôlées par 
l’adoption de règlements. Des initiatives volontaires devraient être prises par les industries pour s’engager 
à éliminer graduellement l’usage de ces composés. 
Tel que mentionné dans le chapitre 2, aucun règlement fédéral ne régit directement le rejet du butylphénol 
ou de l’octylphénol dans l’environnement au Canada. Il serait alors important que l’élimination de ces 
composés soit restreinte et réglementée afin de réduire et limiter la quantité rejetée dans l’environnement. 
D’ailleurs, un contrôle et un suivi devraient être mis en place dans les stations de traitement des eaux usées 
pour quantifier les émissions d’alkylphénols dans l’environnement. 
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Ensuite, le gouvernement fédéral canadien devrait émettre des critères de qualité de l’eau pour la protection 
de la vie aquatique pour le butylphénol et l’octylphénol. Au Québec, il serait pertinent d’établir un CVAA 
et un CVAC pour le butylphénol. 
Finalement, l’octylphénol devrait être ajouté à la liste des substances toxiques de l’Annexe 1 de la LCPE. 
L’analyse de ce composé effectué dans cet essai justifie sa place sur cette liste. 
9.4 Connaissances complémentaires nécessaires 
Au cours de la recherche d’informations pour cet essai, plusieurs éléments se sont révélés manquants ou 
peu étudiés dans la littérature. Ainsi, il est jugé pertinent d’énumérer les connaissances complémentaires 
ayant besoin d’être acquises afin de dresser un portrait plus complet du potentiel de danger des alkylphénols. 
Au Canada, aucune donnée relative à la production et à l’utilisation du butylphénol et de l’octylphénol ne 
semble disponible. Les données citées dans cet essai concernent le nonylphénol et datent de la fin des 
années 90. Ainsi, une étude serait nécessaire pour connaître quels sont les principaux producteurs et 
utilisateurs du butylphénol et de l’octylphénol. Cela permettrait d’identifier les sources de rejets possibles 
de ces composés. 
Il faudrait également mettre à jour l’information concernant les concentrations environnementales du 
butylphénol et de l’octylphénol. La majorité des données présentées dans le chapitre 6 remontent à plus de 
15 ans et peu de mesures ont été effectuées au Canada. De ce fait, les niveaux d’expositions actuels des 
organismes aquatiques restent méconnus et empêchent d’établir si les concentrations environnementales 
sont suffisamment élevées pour provoquer un effet néfaste sur les organismes. 
Des études complémentaires sont nécessaires pour évaluer les effets toxiques à long terme du butylphénol 
chez les organismes aquatiques, particulièrement chez le poisson. Seulement deux études sont disponibles 
sur les effets d’une exposition chronique au butylphénol et elles ne permettent pas d’évaluer la toxicité 
chronique selon les critères établis par le MDDEFP ni par l’US EPA. De plus, aucune donnée de toxicité 
répertoriant des effets génotoxiques, immunologiques ou cancérogènes du butylphénol et de l’octylphénol 
chez les organismes aquatiques n’a été répertoriée dans la littérature consultée. Afin de déterminer si ces 
effets peuvent être observés chez ce type d’organismes, des essais complémentaires devraient être effectués.  
Comme mentionné dans le chapitre 8, la documentation portant sur le comportement et les effets du 
butylphénol et de l’octylphénol chez les organismes aquatiques proviennent majoritairement de bioessais 
réalisés en laboratoire. Il serait pertinent d’effectuer des essais avec des espèces en milieu naturel, afin que 
les conditions soient plus représentatives de celles retrouvées dans l’environnement. 
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Les recherches sur les substances de remplacement des alkylphénols et de leurs dérivés éthoxylés devraient 
aussi être approfondies quant à leur efficacité, leur toxicité et leur coût afin de savoir si ce sont des solutions 
judicieuses. Cela permettrait également de savoir quelle alternative est la plus avantageuse pour éliminer 
rapidement l’utilisation de ces composés.  
Finalement, l’étude des effets environnementaux des autres composés de la famille des alkylphénols 
demeure à l’heure actuelle très incomplète, surtout en ce qui a trait à leur potentiel œstrogénique. Il serait 
donc pertinent d’élargir les recherches sur l’ensemble de ces composés. 
9.5 Résumé des recommandations 
Il est difficile de sélectionner une substance alternative au butylphénol et à l’octylphénol à prioriser, car 
dépendamment de l’utilisation requise, le composé de remplacement peut être différent. Toutefois, les 
alcools éthoxylés semblent pouvoir remplacer les octylphénols dans un large éventail d’applications. De 
plus, il a déjà été démontré que ces composés ne représentent pas un danger pour l’environnement. Pour le 
butylphénol, le 4-cumylphénol semble également pouvoir pallier à de nombreux usages. Cependant, cette 
alternative est à prendre avec précaution puisque peu d’études écotoxicologiques ont été effectuées sur ce 
produit. 
En ce qui a trait à l’amélioration des technologies, il a été démontré que le traitement par adsorption sur 
charbon activé ainsi que les procédés d’oxydation avancée semblent être les options les plus avantageuses 
pour éliminer les alkylphénols des eaux usées. Il est toutefois nécessaire de les combiner à un traitement des 
boues afin d’éviter l’accumulation des alkylphénols dans ces matrices. 
Au niveau de la réglementation, la réduction des sources des alkylphénols devrait être privilégiée. De ce 
fait, l’adoption de règlements contrôlant la production, la commercialisation et l’utilisation des alkylphénols 
par les secteurs responsables de l’apport majoritaire de ces composés dans l’environnement serait à prioriser 
afin d’éliminer graduellement la présence et l’usage de ces composés.  
Finalement, il est ardu de préciser laquelle de ces trois solutions devrait être mise de l’avant en premier 
puisqu’elles devraient toutes être appliquées de manière complémentaire. Afin d’optimiser la diminution 
des alkylphénols dans l’environnement, les efforts devraient se faire autant au niveau du remplacement de 




La présence des alkylphénols dans l’environnement suscite l’attention des scientifiques depuis plusieurs 
années. Au cœur des préoccupations, le nonylphénol a fait l’objet de nombreuses études. Cependant, les 
autres composés de cette famille, tels que le butylphénol et l’octylphénol, ont été documentés dans une 
moindre mesure et leurs impacts environnementaux demeurent peu étudiés. L’objectif général de cet essai 
était donc d’évaluer le danger écotoxicologique du butylphénol et de l’octylphénol pour le milieu aquatique 
et de proposer des solutions adaptées.  
Dans un premier temps, une revue de littérature a permis de répondre aux six premiers objectifs spécifiques 
de cet essai. Dans le chapitre 1, la nomenclature et la classification des différents composés de la famille 
des alkylphénols ont été détaillées afin de bien identifier le butylphénol et l’octylphénol. Le deuxième 
chapitre a décrit la législation régissant les alkylphénols au Canada et à l’échelle mondiale. Ce chapitre a 
permis d’établir que le nonylphénol est bien réglementé, mais que peu de mesures sont en place pour 
contrôler l’apport de butylphénol et d’octylphénol dans l’environnement. Le chapitre 3 portait sur les 
propriétés physico-chimiques du butylphénol et de l’octylphénol, comparativement au nonylphénol. Il en 
est ressorti que l’octylphénol possède de nombreuses propriétés similaires au nonylphénol. Par la suite, le 
quatrième chapitre a dressé un portrait de la production, de l’utilisation et des sources de rejets du 
butylphénol et de l’octylphénol. Il a été établi que l’octylphénol est principalement employé comme 
intermédiaire dans la production de dérivés éthoxylés d’octylphénols et de résines phénoliques. Le 
butylphénol est principalement utilisé comme monomère dans la synthèse chimique, telle la production de 
résines phénoliques, de polycarbonates et de résines époxydes. Le rejet de ces substances dans 
l’environnement s’effectue principalement via les effluents industriels ou municipaux. Le cinquième 
chapitre a permis de déterminer le comportement et le devenir des alkylphénols dans l’environnement. Il a 
été constaté que les alkylphénols sont rapidement éliminés du compartiment atmosphérique et qu’ils ont un 
fort potentiel de rétention dans les sols et les sédiments. Au niveau du milieu aquatique, la biodégradation 
de type aérobie est le principal mécanisme de dégradation du butylphénol et de l’octylphénol. Dans le 
chapitre 6, une compilation des concentrations environnementales a permis d’évaluer l’ampleur de la 
contamination des alkylphénols dans l’environnement. Puis, le chapitre 7 a confirmé le caractère toxique 
des alkylphénols sur les organismes aquatiques. Il a été démontré que le butylphénol et l’octylphénol sont 
capables de mimer les œstrogènes chez les organismes aquatiques, ce qui influence, en particulier, la 
différenciation et le développement des organes sexuels ainsi que le succès reproducteur et le 
développement larvaire des poissons. 
Dans un second temps, une évaluation du danger écotoxicologique, selon l’approche PBT, a été réalisée en 
prenant en considération les critères de quatre cadres différents. La conclusion tirée de cette évaluation, 
79 
 
présentée au chapitre 8, est que l’octylphénol détient un statut préoccupant pour l’environnement. Il est 
persistant, bioaccumulable et toxique pour les organismes aquatiques. De plus, d’après les quelques données 
disponibles, les concentrations mesurées dans les milieux aquatiques sont suffisamment élevées pour 
provoquer des effets nocifs sur les organismes aquatiques. D’après l’indice PBT, le butylphénol représente 
un faible danger pour l’environnement aquatique (biodégradable, peu ou pas bioaccumulable, toxique pour 
les organismes aquatiques), mais une attention particulière devrait tout de même lui être portée en raison de 
son potentiel œstrogénique. 
Une énumération des différentes solutions pour minimiser ou éliminer les risques environnementaux des 
alkylphénols a été effectuée dans le dernier chapitre. L’utilisation de substances alternatives telles que les 
alcools éthoxylés, l’amélioration des technologies d’épuration des eaux usées, comme l’ajout de traitement 
par adsorption sur charbon activé ou de procédés d’oxydation avancée et l’instauration d’une réglementation 
plus sévère figurent parmi les solutions à privilégier. 
Malgré le fait qu’il existe peu d’études, cet essai a permis d’évaluer le danger écotoxicologique du 
butylphénol et de l’octylphénol pour le milieu aquatique et de proposer des solutions adaptées. L’objectif 
principal et les objectifs spécifiques ont été atteints. Toutefois, afin de traiter la problématique des 
alkylphénols de manière plus approfondie, il serait nécessaire d’élargir les recherches, notamment sur les 
effets à long terme du butylphénol, mais également sur les autres composés de cette famille, qui à ce jour, 
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